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Lajirunsauden väheneminen globaalilla tasolla on viime aikoina lisännyt kiinnostusta
ilmastonmuutoksen vaikutuksiin etenkin herkillä vuoristoalueilla, joissa eliöt ovat usein
esiintymisalueidensa äärirajoilla. Kasvava kiinnostus lajirunsauden spatiaalista vaihtelua ja
biodiversiteetin laaja-alaista mallinnusta kohtaan on nostanut korkeuden ja lajikoostumuksen
välisen suhteen suosituksi tutkimuskohteeksi. Lajikoostumuksen ja korkeuden väliseen
suhteeseen pureutuva tutkimus tuo kaivattua lisäymmärrystä laaja-alaisten
diversiteettimekanismien taustalle sekä auttaa ennustamaan ilmastonmuutoksen mahdollisia
vaikutuksia (Hillebrand et al. 2001; Grytnes & McCain 2007;  Bryant et al. 2008; Gotelli et
al. 2009; Soininen 2010; McCain & Knight 2012). Arktis-alpiiniset purot ovat erityisen
herkkiä muutoksille, sillä ne ovat lyhytikäisiä ja riippuvaisia lumi- ja jääkertymien
sulamisvesistä, jotka vaikuttavat suuresti purojen hydrologisiin olosuhteisiin (Weckström &
Korhola 2001; Antoniades et al. 2009).
Eliöiden lajirunsautta ja yhteisörakennetta on perinteisesti tutkittu hyvin paikallisella tasolla
yksittäisissä havaintopisteissä (alfa-diversiteetti) (Legendre et al. 2005; Gray 2000; Ricotta
2005). Viime aikoina beta-diversiteettiä kartoittavat tutkimukset ovat kuitenkin lisääntyneet,
sillä beta-diversiteetti, joka kuvaa yhteisörakenteen muutosta havaintopisteiden välillä,
ilmentää usein syvällisemmin diversiteetin dynaamista luonnetta, kuin pelkkä paikallinen
lajirunsaus (McKnight et al. 2007; Wang et al. 2012). Beta-diversiteetti on tärkeä, mutta
edelleen huonosti tunnettu biodiversiteetin osatekijä, jonka oikeaoppinen mittaaminen on
arvokas apuväline biodiversiteetin arvioinnissa ja suojelussa. Beta-diversiteetin tutkiminen
lisää myös ymmärrystä spatiaalisten tarkastelutasojen välisistä riippuvuussuhteista (Legendre
et al. 2005;  McKnight et al. 2007; Heino & Soininen 2010).
Tässä työssä piilevien beta-diversiteettiä tukitaan yhteisörakenteen muutoksen ja vertikaalisen
etäisyyden, korkeuden, funktiona. Lajikoostumuksen vaihduntaa tarkastellaan
korkeusgradientilla suuressa ja pienessä mittakaavassa, sillä vaihdunnan taustalla vaikuttavat
prosessit ilmenevät usein eri tavalla tarkastelutasosta riippuen (Heino & Soininen 2010;
Soininen 2010). Työn aihe ammentaa yhteisöekologiasta ja akvaattisista tieteistä ja on hyvin
linjassa laitoksen tämänhetkisen erityisosaamisen kanssa. Tutkimusaihe kytkeytyy
temaattisesti laajempaan keskusteluun mikrobien levinneisyysmalleista ja näissä malleissa
mahdollisesti havaittaviin säännönmukaisuuksiin (esim. Hillebrand et al. 2001; Finlay 2002;
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Green & Bohannan 2006; Vyverman 2007; Fierer et al. 2010). Akvaattisen ympäristön
pieneliöt ovat jääneet vähemmälle huomiolle aiheen käsittelyssä, sillä tutkimus on keskittynyt
pitkälti terrestrisiin makro-organismeihin (Hillebrand et al. 2001; Martiny et al. 2006; Fierer
et al. 2010; Astorga et al. 2011). Piilevien yhteisörakenteen muutosta korkeuden funktiona
puroissa ovat aiemmin tutkineet Wang et al. (2011, 2012).
Työssä tarkastellaan myös Rapoportin sääntöä. Rapoportin sääntö on tiiviisti yhteydessä
lajirunsauteen, sillä se ilmentää korkeusgradientilla ympäristöolosuhteiden ja lajien
esiintymisalueiden koon välistä suhdetta, vaikuttaen sitä kautta alueelliseen
kokonaisdiversiteettiin (Stevens 1989, 1992). Jokijaksot soveltuvat hyvin Rapoportin säännön
testaamiseen, sillä ne muodostavat luonnollisen gradientin jonka matkalla korkeus ja
ympäristömuuttujat asteittain muuttuvat (Beketov 2009). Lajiston muutos
korkeusgradienteilla on ollut tutkimuksen kohteena jo vuosikymmeniä, mutta
esiintymisalueiden kokoon vaikuttavia prosesseja ei ole tutkittu yhtä kattavasti (Fu et al.
2004; McCain & Knight, 2013). Aiemmin Rapoportin sääntöä akvaattisessa ympäristössä
ovat tutkineet mm. Fu et al. (2004), Beketov (2009) ja Bhatt et al. (2013).
Työssä käytetty aineisto muodostuu näytteistä, jotka on kerätty kolmelta tutkimuspurolta
Kilpisjärven ja Skibotnin ympäristöstä sekä yhdeltä purolta Pyreneiltä. Beta-diversiteettiä ja
Rapoportin sääntöä tutkitaan työssä piileväanalyysin keinoin, joka on yleisesti käytössä
vesistöjen biomonitoroinnissa ja soveltuu kustannustehokkuutensa puolesta hyvin ekologiseen
tutkimukseen (Potapova & Charles 2006; Eloranta et al. 2007; Gudmundsdottir et al. 2013).
Virtavesien piilevät soveltuvat hyvin tarkastelun välineeksi yhteisörakenteen tutkimuksessa,
sillä niiden tunnistus lajitasolle on suhteellisen helppoa, ekologia hyvin tunnettu,
elinympäristöt ovat rajattuja ja alueellisesti kompakteja. (Stevenson et al. 1996; Heino &
Soininen 2010; Virtanen et al. 2011).
Työn aiheen kannalta keskeisiä pohdintoja ovat mm. lajiston vaihtelun sattumanvaraisuus
näytepaikkojen välillä sekä spatiaalisen kontrollin ja paikallisten ympäristömuuttujien
suhteellinen tärkeys. Olennaista on myös selvittää miten tarkastelutason mittakaava vaikuttaa
spatiaalisen rakenteen havainnointiin (Legendre et al. 2005; Heino & Soininen 2010).
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Lajitasolla pyritään selvittämään mitkä lajit ovat yhteisiä koko gradientille, ja miten laajoja
lajien esiintymisalueet gradientin matkalla ovat?
1.1 Tutkimuskysymykset
1) Miten piilevien yhteisörakenne muuttuu korkeuden funktiona, sekä koko korkeusgradientin
matkalla että vierekkäisten näytepisteiden välillä?
2) Noudattavatko piilevät Rapoportin sääntöä?
3) Ympäristötekijöiden vaikutus lajistoon paikallisella tasolla ja alueelle spesifisten lajien
kartoittaminen.
II PAIKALLISTEN ELIÖYHTEISÖJEN MUODOSTUMINEN
2.1 Lajien levinneisyyttä säätelevät tekijät
Toblerin (1970: 3) muotoilema maantieteen ensimmäinen laki kuuluu: “Everything is related
to everything else, but near things are more related than distant things.” Eli lähellä toisiaan
olevat havainnot ovat suuremmalla todennäköisyydellä samankaltaisempia keskenään kuin
kauempana toisistaan olevat havainnot (Legendre 1993; Nekola & White 1999; Griffith
2009). Käytännössä tämä tarkoittaa sitä, etteivät eliöt ole järjestäytyneet luonnossa täysin
sattumanvaraisesti, vaan usein levinneisyyden taustalla on havaittavissa spatiaalinen rakenne
(Rahbek 1997; Lomolíno 2001). Spatiaalinen rakenne yhteisöissä johtuu eliöiden
dispersaalirajoittuneisuudesta ja eliöihin vaikuttavien fysikaalis-kemiallisten muuttujien
spatiaalisesta rakenteesta. Näin ollen ekosysteemien spatiaalinen heterogeenisyys ei ole
sattumanvaraisten prosessien tulosta, vaan funktionaalinen ilmiö, jota ympäristön
ominaispiirteet ja leviäminen säätelevät sekä paikallisilla että alueellisilla tarkastelutasoilla
(Legendre 1993; Poff 1997). Spatiaalinen etäisyys korreloi ekologisen etäisyyden kanssa,
joten tutkittaessa yhteisörakenteen koostumuksen suhdetta ympäristötekijöihin, on mielekästä
tutkia maantieteellisen etäisyyden ohella havaintojen välistä ekologista etäisyyttä, jolloin
saadaan tietoa myös aineiston taustalla mahdollisesti vaikuttavasta spatiaalisesta rakenteesta
ympäristössä. Näin erotetaan ympäristön heterogeenisyyden vaikutukset levinneisyyttä
mahdollisesti rajoittavista spatiaalista tekijöistä (Goslee & Urban 2007; Vanormelingen et al.
2008).
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Paikallisten eliöyhteisöjen lajikoostumus muodostuu alueellisen tason prosessien välisestä
tasapainosta. Näiden alueellisten prosessien vaikutus makro-organismien lajikoostumukseen
on yleisesti tunnustettua, mutta on edelleen kiistanalaista, mikäli samat prosessit ovat
vastuussa myös mikrobien yhteisörakenteen muodostumiseen paikallisella tasolla, ja mikäli
ovat, niin missä määrin (Vanormelingen et al. 2008). Kiista mikrobien paikallisen
yhteisörakenteen muodostumiseen vaikuttavista tekijöistä kytkeytyy laajempaan keskusteluun
siitä, mikäli mikrobeilla havaitaan samankaltaisia eliömaantieteellisiä säännönmukaisuuksia
kuin makro-organismeilla (Soininen 2007).
Mikroskooppisia ja makroskooppisia eliöitä vertaillessa on taustalla vaikuttanut pitkään
perustavanlaatuiset käsityserot lajirunsauden ja lajiston jakautumisesta. Vallalla on ollut
pitkään käsitys mikrobien universaalista levinneisyydestä, joka korostaa nykyisten,
paikallisten ympäristöolojen merkittävyyttä (Green & Bohannan 2006; Hillebrand et al. 2000;
Soininen 2012; Fierer et al. 2010). Mikrobien levinneisyyden ei ole perinteisesti uskottu
noudattavan eliömaantieteellisiä alueita, vaan yksisoluisten, kuten muidenkin runsaslajisten ja
pienikokoisten eliöiden, on arveltu esiintyvän lähes kaikkialla, vailla makro-organismeilla
havaittuja levinneisyyden säännönmukaisuuksia. Tätä näkemystä ovat tukeneet mm.
mikrobien pieni koko, valtava lukumäärä ja hyvä leviämiskyky (Finlay 2002; Green &
Bohannan 2006; Heino et al. 2010; Tang et al. 2013). Samaisiin syihin vedoten, myös
yksisoluisten piilevien lajistorakenne olisi riippumaton maantieteellisestä sijainnista, kunhan
paikalliset ympäristöolosuhteet vastaisivat piilevien ekologisia vaatimuksia (Soininen et al.
2004; Vanormelingen et al. 2008). Mikäli mikroskooppisten eliöiden levinneisyyttä pidetään
universaalina, vailla minkäänlaisia eliömaantieteellisiä säännönmukaisuuksia, merkitsee se
sitä, että niiden yhteisörakennetta kontrolloivat puhtaasti paikalliset ympäristötekijät
(Potapova & Charles 2002; Green & Bohannan 2006;  Soininen 2011).
Vastakkaisen käsityksen mukaan mikrobien levinneisyys ja lajikoostumus noudattavat samoja
lainalaisuuksia kuin isompien organismien, jolloin taustalla vaikuttavat tekijät eivät ole vain
paikallisia ympäristötekijöitä, vaan mukana vaikuttavat myös alueelliset tekijät, kuten
dispersaalirajoittuneisuus. Spatiaalisen rakenteen merkitystä on ollut kuitenkin vaikea todistaa
saatikka mitata tarkasti, johtuen osittain ilmiön kompleksisuudesta ja siitä, ettei
taksonomisesti kalibroituja maailmanlaajuisia aineistoja ole saatavilla (Nekola & White 1999;
Vyverman et al. 2007; Tang et al. 2013). Tämänhetkisen tietämyksen mukaan mikrobien
lajipoolien välillä kuitenkin on alueellisia eroja, joita ei pystytä selittämään pelkkien
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ympäristötekijöiden avulla (Hillebrand et al. 2001; Green et al. 2004; Martiny et al. 2006;
Soininen 2007;Vanormelingen et al. 2008; Astorga et al. 2012; Tang et al. 2013)
Näistä poikkeavista käsityseroista huolimatta, eliön (oli se sitten mikroskooppinen tai
makroskooppinen) tulee molemmissa tapauksissa läpäistä tietyt, elinympäristön
ominaispiirteet, jotta se voi elää ja lisääntyä osana paikallista yhteisöä (Soininen 2007, 2011).
Poffin (1997) mukaan elinympäristön ominaispiirteet, ns. suodattimet, vaikuttavat yksittäisen
lajin todennäköisyyteen selviytyä paikallisen yhteisön jäseninä. Lajin tulee läpäistä nämä
ympäristötekijöiden muodostamat filtterit ensiksi globaalilla ja alueellisella tasolla voidakseen
muodostaa elinvoimaisia yhteisöjä lopulta paikallisella tasolla (Kuva 1). Edelliseen vertailun
perusteella mikroskooppiset lajit joutuisivat näin ollen läpäisemään vain paikallisen tason
ympäristöfiltterin, joka vaikuttaa eliön elinympäristöön paikallisten, abioottisten ja bioottisten
tekijöiden kautta. Makroskooppiset lajit sen sijaan joutuisivat suodattumaan useamman
alueellisen tason läpi, matkalla kohti eliön ominaisuuksia parhaiten vastaavaa paikallista
yhteisöä. Lajin levinneisyyttä ja sen taustalla vaikuttavia mekanismeja voidaan näin ollen
tarkastella myös eri maantieteellisillä skaaloilla (Poff 1997; Muotka et al. 2004; Soininen
2007).
2.2 Alueellisen ja paikallisen tarkastelutason prosessit
Eri hierarkiatasot eivät ole riippumattomia toisistaan, vaan alueellisen tason muuttujilla on
vaikutus myös paikallisiin oloihin. Mikäli eri tasojen väliset filtterit eivät seulo merkittävästi
alueellista lajipoolia, määräytyy paikallisen yhteisön lajikoostumus pitkälti taustalla
vaikuttavien suuren mittakaavan historiallisten, evolutiivisten ja ilmastollisten tekijöiden
kautta. Paikallisen tason lajimäärä seurailee alueellista lajimäärää, mikäli tasojen välinen
seulonta on vähäistä, eikä vaiheittaisesta seulonnasta johtuen pienessä purossa voi olla
enemmän lajeja kuin sitä ympäröivässä jokisysteemissä tai vesistössä (Poff 1997; Muotka et
al. 2004; Soininen 2007). Kuvassa 1 on esitetty kaavio näistä hierarkiatasoista
virtavesiekosysteemissä sekä paikallisen yhteisön muodostumiseen vaikuttavista
ympäristöfilttereistä taustatekijöineen. Kaavion neljä hierarkiatasoa (vesistö, jokijakso, koski
ja mikrohabitaatti) kattavat virtavesilajiston kannalta olennaisen tasovaihtelun alueelliselta
vesistötasolta paikalliselle mikrohabitaattitasolle (Muotka et al. 2004).
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Mitä pienempää aluetta tai hierarkiatasoa tarkastellaan, sitä enemmän paikallisten tekijöiden,
kuten virtausolojen, vaikutus korostuu. Sitä vastoin suuren mittakaavan, kuten vesistöjen,
tasolla tapahtuva tarkastelu nostaa sen sijaan esiin ilmastollisia, hydrologisia ja historiallisia
tekijöitä.  (Muotka et al. 2004; Soininen 2007).  Niitä voidaan tarkastella myös
ympäristöolosuhteiden gradientteina, joka määrittelee ja säätelee siinä elävien yhteisöjen
dynaamista tasapainoa.
Vesistötasolla lajikoostumukseen vaikuttavia tekijöitä ovat mm. vesikemia, kasvillisuustyyppi
ja hydrologiset olosuhteet. Jokijaksolla korostuvat uoman morfologiaan ja ympäröivään
kasvillisuuteen liittyvät tekijät. Virtavesiekosysteemin koskipaikoissa lajistoa seulovat
pohjamateriaali ja veden virtausnopeus. Tarkastelumittakaavan alimmalla tasolla
yhteisörakenteen muodostumiseen ja vaihteluun vaikuttavia tekijöitä ovat sopeumat
ympäristöön, kuten lajien väliset bioottiset vuorovaikutukset (kilpailu, saalistus, loisinta ja
mutualismi) sekä mikrohabitaattirakenne (kiinnittymispinta) ja siinä tapahtuvat muutokset
(Magurran 2004).
Lajit jotka ovat menestyksekkäästi läpäisseet eri tasojen filtterit muodostavat paikallisen
yhteisön rajautuen tiettyyn aikaan ja paikkaan. Paikallisella tasolla ajallinen mittakaava on
lyhyt verrattuna esimerkiksi alueelliseen vesistötasoon, jossa muutokset tapahtuvat
hitaammin. Vaikka ilmiötä tarkasteltaisiin yhden tietyn tekijän, ja sen osatekijöiden osalta,
tässä tapauksessa korkeuden näkökulmasta, ei voida välttyä taustalla vaikuttavilta muilta
tekijöiltä. Näiden bioottisten ja abioootisten tekijöiden summa määrittelee olosuhteet, joissa
lajin tulee selviytyä ja kyetä lisääntymään osana yhteisöä (Poff 1997; Soininen 2007).
Piileväyhteisöjen on perinteisesti arveltu olevan pikemmin pienen mittakaavan
ympäristötekijöiden, kuin suuren mittakaavan alueellisten ja ajallisten prosessien säätelemää.
Tästä johtuen piilevätutkimuksissa on usein käytetty vain paikallisia ympäristömuuttujia
yhteisörakenteen arvioinnissa, siitä huolimatta että piileväyhteisöt ovat usein suuressa
mittakaavassa spatiaalisesti rakentuneita (Potapova & Charles 2002; Soininen et al. 2004;
Soininen 2007). Levinneisyyden ja lajikoostumuksen kannalta on tärkeä ymmärtää missä
määrin spatiaaliset tekijät säätelevät levinneisyyttä suhteessa ympäristötekijöihin. Puuttuuko
laji tietyltä alueelta sen takia, ettei se ole vielä levinnyt sinne, vai siitä syystä, etteivät
vallitsevat ympäristöolosuhteet olleet sopivia? (Potapova & Charles 2002)
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Työn yhtenä tehtävänä on pyrkiä selvittämään miten lajisto ”suodattuu” laajalta alueelliselta
tasolta paikalliselle tasolle ja mitkä tekijät siihen eniten vaikuttavat? Mitkä mekanismit
säätelevät piilevien yhteisörakennetta ja missä määrin ympäristöolosuhteista riippumattomat
alueellisen tason spatiaaliset tekijät ovat prosessissa mukana? Työssä keskitytään paikallisen
tason tarkasteluun, joten mittakaava on pieni sekä ajallisesti että paikallisesti. Vertailun
kohteena ovat korkeusgradientilla sijaitsevat koskipaikat, joiden perusteella pyritään
tarkastelemaan suuremmalla alueellisella mittakaavalla vaikuttavia tekijöitä. Koskitason
paikat edustavat mikrohabitaattitasolta sattumanvaraisesti kerättyä 10 kokoomanäytettä.
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Kuva 1. Käsitteellinen malli virtavesiekosysteemin hierarkiatasoista ja paikallisen yhteisörakenteen
muodostumisesta. Maantieteellinen mittakaava pienenee vesistöstä mikrohabitaattiin,
tarkastelutason muuttuessa alueelliselta tasolta paikalliselle tasolle. Kunkin hierarkiatason kohdalla
on mainittu sillä tasolla vaikuttavia bioottisia ja abioottisia tekijöitä. (muokattu Muotka et al. 2004;
Soininen 2007; Poff 1997 mukaan)
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2.3 Mitä diversiteetti tarkoittaa?
2.3.1 Diversiteetin kolme ulottuvuutta
Termi diversiteetti on ekologisena käsitteenä mutkikas. Se on kärsinyt useiden eri
määritelmien ja käyttötapojen aiheuttamasta sekaannuksesta, jotka vaihtelevat tutkijoiden
käyttötarpeen mukaan. Monien eri ilmiöiden kutsuminen diversiteetiksi on aiheuttanut paljon
tarpeetonta vertailua ja epäselvyyttä tutkimusten välillä sekä aineiston virheellistä tulkintaa
(Lomolino 2001; Ricotta 2005; Tuomisto 2010a; Pavoine & Bonsall 2011; Barry et al. 2012).
Ricottan (2005) mukaan tämä sekaannus johtuu erityisesti siitä, ettei yleisesti sovittuja
nimeämis- ja mittaustekniikoita ole laadittu. Diversiteettiä saatetaan ekologisessa
kirjallisuudessa käyttää synonyyminä monelle asialle. Sillä saatetaan tarkoittaa mm. luonnon
monimuotoisuutta biologisena ilmiönä sekä tilastollista muutosta ilmaisevaa suhdelukua,
indeksiä (Magurran 2004; Ricotta 2005; Tuomisto 2010a). Tuomisto on pyrkinyt
selkeyttämään vallalla olevaa terminologista sotkua ohjaamalla nimeämiskäytäntöä
yhtenäisempään suuntaan. Etenkin beta-diversiteetin määrittelyssä tilanne on hyvin räikeä
(Heegaard et al. 2006). Tuomisto (2010a, 2010b) on löytänyt kolmisenkymmentä erilaista
määritelmää beta-diversiteetille. Tässä tutkimuksessa pyrin erottamaan termit toisistaan
viittaamalla diversiteettiin, tarkoittaen monimuotoisuutta yhteisörakenteen koostumuksen
kannalta ja diversiteetti-indeksiin, tarkoittaen tilastollista suhdelukua (Magurran 2004).
Yhteisörakenteen koostumuksen selvittäminen on keskeistä ajallisesti ja paikallisesti
tapahtuvien muutoksien havainnoimiseksi. Jotta näytepisteiden välistä muutosta voitaisiin
tarkkailla erotuksena tietyn habitaatin sisäisille ominaisuuksille, on tarpeellista erottaa
toisistaan eri tasot yhteisöjen diversiteetissä. Siirryttäessä diversiteettitasolta toiselle, myös
spatiaalinen mittakaava muuttuu (Whittaker 1960;  Magurran 2004; Legendre et al. 2005).
Whittaker (1960) jakoi erotettavat tasot kolmeen tyyppiin:
№ 1. habitaatin sisäinen, primääri eli alfa-diversiteetti
№ 2. habitaattien välinen, sekundääri eli beta-diversiteetti
№ 3. suuren mittakaavan, tertiääri eli gamma-diversiteetti
Alfa-diversiteetti (α) kuvaa lajirunsautta, tai yksilöiden lajistollista vaihtelua yleensä pienen,
suhteellisen homogeenisen alueen sisällä (näytteenottopaikka). Pienin alfa-diversiteetti on
näin ollen monokulttuurissa, jossa kaikki yksilöt edustavat samaa lajia (Legendre et al. 2005).
Sitä mitataan joko lajirunsautena sijaintipaikassa, tai diversiteetti-indeksillä, joka huomioi
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lajien suhteellisen esiintymistiheyden. Beta-diversiteetti (β) kuvaa yhteisön lajiston vaihtelua
(variation) eri näytepaikkojen (koskipaikka) välillä, tietyn maantieteellisen alueen sisällä
(esimerkiksi vuorenrinne tai jokisysteemi). Se heijastaa lajimäärän muutosta tai lajien
korvautumista toisilla. Tätä vaihtelua voidaan tulkita myös muutosnopeutena eli vaihduntana
(turnover) tiettyä gradienttia pitkin. Beta-diversiteettiä voidaan mitata joko binäärimuotoisesta
(presence-absence) aineistosta tai lajien runsaussuhteet (abundance) huomioivasta aineistosta.
Gamma-diversiteetti (γ) puolestaan kuvaa laajemman alueellisen kokonaisuuden lajirunsautta
(vuoristoalue tai vesistöalue). Sitä mitataan usein yhdistämällä monen näytteenottopaikan
tiedot laajalta tutkimusalueelta jo aiemmin kerätyn aineiston pohjalta. Gamma-diversiteettiä
kuvaava kokonaislajimäärä pitää sisällään lajinäytteitä eri yhteisöistä (koskipaikka, α) koko
tutkitulta alueelta (yhdeltä tutkimuspurolta, γ). Gamma-diversiteettiä mitataan samoilla
indekseillä kuin alfa-diversiteettiä. Beta-diversiteetti toimii näin ollen suorana linkkinä
lajikoostumuksen paikallisen mittakaavan (α) ja laajemman alueellisen lajipoolin (γ) välillä
(kuva 2). Koko maiseman diversiteetti määräytyy siis sekä alfa- että beta-diversiteettiarvojen
perusteella (γ = α + β tai α x β) (Gray 2000; Magurran 2004; Legendre et al. 2005; Grytnes &
McCain 2007; Bryant et al. 2008; Anderson et al. 2011).
Vaikka Whittakerin (1960) esittämä kolmijako on looginen, on näiden diversiteettitasojen
määritteleminen, nimeäminen ja keskinäinen vertailu hankalaa, mikä voi helposti johtaa
virhetulkintoihin. Beta-diversiteetistä puhuttaessa on tärkeää huomioida, ettei kyseessä ole
vain alfa-diversiteettiä suurempi mittayksikkö, vaan toisenlainen mitta kaiken kaikkiaan, joka
kuvaa muutoksen nopeutta yhteisörakenteessa tietyn gradientin matkalla tai lajiston vaihtelua
tietyllä alueella. Tutkittava gradientti voi olla ympäristömuuttuja tai sen sijaismuuttuja, kuten
korkeus, jonka matkalla yhteisörakenteen vaihduntanopeutta tarkastellaan (Gray 2000;
Tuomisto 2010a, 2010b; Anderson et al. 2011). Grayn (2000) ja Tuomiston (2010a, 2010b)
mukaan beta-diversiteettiä on parempi kutsua tarkoituksenmukaisesti vaihdunta-
diversiteetiksi. Tuomisto (2010a, 2010b) tekee selvän eron vaihdunta-diversiteetin ja aidon
beta-diversiteetin (qβMd =  γ/αd) välillä, joka hänen mukaansa ilmaisee vain rakenteellisten
yksiköiden määrää. Tässä työssä lähestytään tutkimusongelmaa kuitenkin nimenomaan
yhteisörakenteen vaihdunnan eli muutosnopeuden kautta, mutta selvyyden vuoksi käytän
laajemmin nimitystä beta-diversiteetti, kirjallisuudessa esiintyvän yleisyyden takia.
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Kuva 2. Eri diversiteettitasoja kuvaava kaavio. Sisemmät ympyrät
kuvaavat paikallisen tason, habitaatin sisäistä, alfa-diversiteettiä
(α). Näiden sisempien ympyröiden päällekkäin leikkaantuvat
alueet kuvaavat yhteisörakenteen muutosta habitaattien
välillä, beta-diversiteettiä  (β). Uloin ympyrä kuvastaa
laajemman alueen kokonaisdiversiteettiä, gamma-
diversiteettiä (γ) sisältäen alfa- ja beta-diversiteetin (Muokattu
Zinger et al. 2012 pohjalta).
2.3.2 Beta-diversiteetin mittaaminen
Diversiteetin mittaaminen perustuu Magurranin (2004) mukaan kolmeen perusolettamukseen:
Kaikki lajit ovat tasa-arvoisia, tarkoittaen sitä, ettei harvinaisempia tai epäsuhtaisen yleisiä
lajeja painoteta eri tavoin. Lajien runsaussuhteet yhteisön sisällä on ainoa seikka, joka
määrittää lajin tärkeyden diversiteetin mittaamisessa. Poikkeuksia voidaan toki tehdä, mikäli
halutaan tutkia esimerkiksi endeemisiä lajeja ja vertailla niiden diversiteettiä eri
näytepisteissä. Toisen perusolettamuksen mukaan kaikki yksilöt ovat tasa-arvoisia. Oli kyse
sitten täysikasvuisesta puusta tai pienestä taimesta, kaikkiin yksilöihin kohdistuu samat
vertailuperusteet. Suuret kokoerot saattavat kuitenkin käytännössä vaikuttaa näytteiden
keräämiseen ja näin ollen saada aikaan valikoivan otannan. Kolmas lähtökohta on, että lajien
runsaussuhteet on määritetty yleisesti hyväksyttyjä ja keskenään vertailukelpoisia yksikköjä
käyttäen. Eri runsaussuhteisiin ja eri yksikköihin perustuvat arviot (esimerkiksi yksilömäärä
ja biomassa) eivät ole keskenään vertailukelpoisia, eikä niitä tulisi sisällyttää samaan
tutkimukseen.
Yksinkertaisin ja yleisin tapa diversiteetin määrittämiseen, on laskea lajimäärä tietyltä
havaintopaikalta. Toisaalta pelkkä lajimäärä ei kerro paljoa yhteisörakenteesta, sillä
yksilömäärät vaihtelevat lajeittain, eivätkä siis ilmennä alueellista monimuotoisuutta kovin
syvällisesti. Myös harvinaiset lajit jäävät usein puuttumaan suurestakin näytemäärästä. Jotta
yhteisörakenteen ja monimuotoisuuden suhdetta voidaan tarkastella perusteellisemmin, on
aiheellista tutkia pikemmin suhteellista lajirunsautta näytepisteiden välillä. Näitä lajien välisiä
runsassuhteita voidaan mitata useilla beta-diversiteetti-indekseillä (Lande 1996; Gray 2000;
Ricotta 2005; Soininen et al. 2012).
Beta-diversiteetin määrittäminen on ennen kaikkea vertailevaa tutkimusta, jonka avulla
halutaan selvittää mikäli näytepisteet poikkeavat toisistaan, ja jos poikkeavat, niin miten
paljon. Beta-diversiteettitutkimus on yhteisöekologian keskiössä tutkittaessa lajiyhteisöjen
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keskinäistä samankaltaisuutta (similariteettiä) tai erilaisuutta (dissimilariteetti) ajan ja paikan
suhteen. Se soveltuu erityisen hyvin ympäristögradienttien tutkimiseen, kun halutaan
tarkastella lajien spatiaalista vaihduntaa. Beta-diversiteetti mittaa kahta ominaisuutta: alueelle
ominaisten habitaattien määrää ja lajin vaihtumista toiseksi saman habitaatin eri osissa.
(Southwood & Henderson 2000; Kindt & Coe 2005; Magurran 2004). Beta-diversiteetin
tutkiminen on tärkeää myös siitä syystä, että se auttaa ymmärtämään miten muutokset
paikallisessa yhteisössä välittyvät suurempaan spatiaaliseen mittakaavaan (Heino & Soininen
2010, Soininen 2010a).
Yksi tapa tarkastella beta-diversiteettiä on viime aikoina paljon tutkittu yhteisöjen
similariteetin muutosnopeus (distance decay), joka kuvaa yhteisörakenteen similariteetin, eli
samankaltaisuuden vähenemistä maantieteellisen etäisyyden kasvaessa. Se ilmentää
yhteisörakennetta kontrolloivia sisäisiä (koko ja leviämiskyky) ja ulkoisia (eristyneisyys ja
ympäristön vaihtelu) prosesseja sekä näiden tekijöiden suhteellista tärkeyttä beta-diversiteetin
taustalla (Nekola & White 1999; Soininen et al. 2007b; Soininen 2010; Wetzel et al. 2012).
Nekola & White (1999) ja Soinisen et al. (2007b) mukaan similariteetin muutosnopeus on
selitettävissä kolmen osittain päällekkäisen mekanismin avulla: i) Samankaltaisuus vähenee
etäisyyden funktiona ympäristöolosuhteiden erilaisuuden kasvaessa, joka saattaa johtua lajien
erilaisista fysiologisista ominaisuuksista ja näin ollen kyvystä selviytyä eri
ympäristöolosuhteissa. ii) Maiseman rakenteesta johtuva ”vastustukyky” määrää eliöiden
levinneisyysnopeuden, levinneisyyttä rajoittavien esteiden kautta (kuten jyrkkä topografia,
eristyneisyys). Hyvin heterogeenisessä maisemassa similariteetti vähenee nopeammin kuin
maastossa, jossa on vähän dispersaaliesteitä. iii) Vaikka ympäristö olisikin homogeeninen,
similariteetti vähenee spatiaalisen etäisyyden kasvaessa eliön levinneisyysrajoittuneisuuden
takia, jolloin eri lajit kokevat habitaatin ”vastustuskyvyn” erilailla. Elinympäristöjen
spatiaalinen rakentuminen (spatial configuration) vaikuttaa siis siihen, miten voimakkaasti
historialliset tapahtumat vaikuttavat lajien levinneisyysmalleihin. Joten mikäli leviämiskyky
on rajoittavana tekijänä, nykyiset ympäristöolosuhteet eivät pysty täysin selittämään yhteisön
paikallista lajikoostumusta tai esiintymisalueita (Nekola & White 1999).
Beta-diversiteettiä voidaan mitata usealla eri tavalla. Mittaustavat voidaan jakaa
pääpiirteissään kolmeen eri luokkaan. Ensimmäinen tapa keskittyy gamma-diversiteetin ja
keskimääräisen alfa-diversiteetin suhteeseen, jossa gamma-diversiteettiä mitataan
kokonaislajirunsautena; tällöin puhutaan hierarkisesta beta-diversiteetistä. Toinen tapa, jota
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tässä tutkimuksessa on käytetty, keskittyy lajikoostumuksen vaihduntaan tutkimusalueen
(puron) sisällä ja kuvaa kunkin yhteisön omaleimaisuutta, tätä kutsutaan horisontaaliseksi
beta-diversiteetti. Kolmas mittaustapa hyödyntää lajin ja pinta-alan välistä suhdetta. Se mittaa
lajimäärän kasvunopeutta pinta-alan suhteen. Similariteetti-/dissimilariteetti-indeksin käyttö
on yksi helpoimmista tavoista kuvata näytepisteiden välistä beta-diversiteettiä (Magurran
2004; Soininen et al. 2007a).
2.3.3 Beta-diversiteetti-indeksit: Sørensen, Simpson & Morisita-Horn
Erilaisten diversiteetti-indeksien käyttö on kompakti tapa vertailla lajiston vaihtelua. Usein
yksi tietty indeksi ei kuitenkaan riitä havainnollistamaan eroja näytepisteiden välillä, eikä ole
olemassa diversiteetti-indeksiä, joka sopisi täydellisesti kaikille aineistotyypeille. Tämä on
johtanut usean eri betadiversiteetti-indeksin kehittämiseen, sillä eri indeksit ottavat
vaihtelevasti huomioon lajirunsauden (lajimäärä näytepisteessä) ja runsaussuhteet aineistossa,
joten niiden muuttuessa, myös betadiversiteettiarvo muuttuu. Jotta erilaisia aineistoja voidaan
vertailla keskenään, täytyy tämä koostumuksellinen vaihtelu huomioida (Lande 1996; Gray
2000; Magurran 2004; Ricotta 2005). Diversiteetti-indeksien käyttämät yksiköt ja
toimintaperiaatteet saattavat vaihdella paljon, joka osaltaan vaikeuttaa niiden keskinäistä
vertailua (Ludvig & Reynolds 1988; Southwood & Henderson 2000; Pavoine & Bonsall
2011).
Joitakin yleisiä säännönmukaisuuksia betadiversiteetti-indeksien välillä kuitenkin on. Mikäli
puhutaan lajien dissimilariteetista, eli erilaisuudesta, kunkin indeksin arvot vaihtelevat välillä
0,0–1,0, jossa arvot lähellä nollaa edustavat samankaltaisuutta, similariteettia, kun taas
suuremmat arvot lähempänä yhtä kertovat lajien dissimilariteetista. Beta-diversiteetti kasvaa
heterogeenisessä ympäristössä, jossa näytepisteiden välillä on vain vähän yhteisiä lajeja, ja
puolestaan pienenee homogeenisessä ympäristössä, joissa lajisto on keskenään hyvin
samankaltaista (Magurran 2004).
Olennaisinta sopivan indeksin valinnassa on luonnollisesti aineiston koostumus ja laatu sekä
tutkimuksen tavoite. Suuri osa indekseistä käyttää binäärimuotoista presence-absence
aineistoa, joka keskittyy diversiteetin lajirunsausaspektiin, eli esiintyykö laji paikalla vai ei.
Olennaista indeksin tulkinnassa onkin sen sisältämän tiedon oikea tulkinta, eikä pelkkä
palautuva arvo. Tietämys ja ymmärrys siitä, mitä kyseinen diversiteetti-indeksi
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todellisuudessa kuvaa ja miten se muodostuu, edesauttaa tarkoituksenmukaisen tulkinnan
tekemistä (Wolda 1981; Ludvig & Reynolds 1988; Kindt & Coe 2005). Diversiteetti-indeksiä
valitessa täytyy tietää mitä aineiston ominaisuutta indeksi määrällisesti ilmaisee. Myös
indeksin matemaattiset ominaisuudet määrittelevät, mikäli indeksiarvoja voidaan lainkaan
vertailla keskenään mielekkäällä tavalla, sillä betadiversiteetti-indeksin laskentatapa
periaatteessa määrittelee saatujen tuloksien ekologisen merkityksen (Tuomisto 2010a).
Koska erilaisia indeksejä on paljon, eikä yksi tietty indeksi kuvaa aineistoa välttämättä
parhaiten, on tässä tutkimuksessa haluttu vertailla keskenään useampia diversiteetti-indeksejä.
Tutkimuksessa käytetyt indeksit valikoituivat sen perusteella, miten hyvin ne soveltuivat
kyseisen aineiston kuvaamiseen, ottaen mahdollisesti huomioon myös lajien väliset
runsaussuhteet. Myös niiden yleinen suosio kirjallisuuden perusteella ja käyttömahdollisuudet
tilasto-ohjelmassa vaikuttivat valintaan. Parhaista indekseistä ollaan monta mieltä, mutta
esimerkiksi Wolda (1981), Southwood & Henderson (2000), Magurran (2004) ja Chao et al.
(2006) nimeävät parhaaksi kvantitatiiviseksi, eli lajien runsaussuhteet huomioivaksi,
indeksiksi Morisita-Hornin. Lande, (1996) Koleff et al. (2003) ja Gray (2000) sen sijaan
Simpsonin indeksin. Parhaiksi presence-absence indeksiksi Southwood & Henderson (2000)
nimeävät Sørensenin ja Jaccardin indeksin, Magurran (2004) puolestaan Whittakerin indeksin.
Yleisesti käytössä olevien betadiversiteetti-indeksien välillä on siis myös havaittavissa laajaa
hajontaa. Indeksien väitetty paremmuus perustuu kuitenkin aineiston laatuun ja
testauskäytäntöihin. Kuten aina tilastollisissa analyyseissä, aineiston laatu, tekijän tietämys ja
tutkimuksen päämäärä määrittelevät reunaehdot indeksin valinnalle (Tuomisto 2010b).
Yleisin indeksi ei aina välttämättä ole se paras. Koska ekologiset aineistot ja tutkimuksen
päämäärät vaihtelevat niin paljon, tärkein kriteeri sopivan indeksin valitsemiseen on
selväpiirteinen ajatus siitä, mitä tutkimuksella halutaan mitata ja minkälainen aineisto
onkäytettävissä (Tuomisto 2010a, 2010b; Koleff et al. 2003) Käyn lyhyesti läpi tässä
tutkimuksessa käytettyjen indeksien perusperiaatteen.
Sørensen
Sørensenin similariteetti-indeksi (1948) on hyvin yleisesti käytetty beta-diversiteetti-indeksi,
joka perustuu Dicen indeksiin (1945). Sitä pidetään yhtenä tehokkaimmista binäärimuotoisista
presence-absence indekseistä (Southwood & Henderson 2000). Se mittaa kahden näytteen
yhteisten lajien osuutta kokonaislajimäärästä. Indeksi on laskennallisesti yksinkertainen ja
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helppo tulkita, mutta varjopuolena on sen kyvyttömyys ottaa huomioon lajien suhteellista
runsautta, jolloin runsaiden ja harvinaisten lajien välillä ei ole eroa. Sørensenin indeksillä on
näin ollen taipumus olla aina suuri, mikäli näytepisteet poikkeavat toisistaan paljon lajimäärän
suhteen. Chao et al. (2006) mukaan Sørensenin indeksi aliarvioi diversiteetin myös silloin kun
kaikki lajit ovat yhtä runsaita. Bray ja Curtis (1957) kehittivät siitä muunnellun version
(Sørensen abundance index), joka huomioi myös lajien runsaussuhteet, joten se tunnetaan
myös Bray-Curtis dissimilariteetti-indeksinä (Southwood & Henderson 2000; Magurran
2004). Sørensenin indeksi voidaan ilmaista kaavamuodossa, jota voidaan tulkita kuvan 3
perusteella (Magurran 2004). Samaa kuvaa lajin mahdollisesta spatiaalisesta sijoittumisesta
kahden näytteenottopaikan välillä voidaan soveltaa myös muiden diversiteetti-
indeksikaavojen tulkinnassa. Useimpien diversiteetti-indeksien kaavamuoto pohjautuu tähän
spatiaaliseen sijoittumiseen.
Sørensen βsor-bin = 2a / 2a + b + c
kvantitatiivinen Sørensen βsor = 2jN / (Na + Nb)
Na = kokonaislajimäärä näytteenottopaikassa a
Nb = kokonaislajimäärä näytteenottopaikassa b
2jN = alhaisemman lajirunsauden summa lajille,
joka on läsnä kummassakin näytteenottopaikassa (kuva 3)
Kuva 3. Lajin mahdollinen spatiaalinen sijoittuminen kahden näytteenottopaikan välillä, jossa
komponentti a kuvastaa sitä kokonaislajimäärää, joka esiintyy kummassakin näytteenottopaikassa ja
on molemmille yhteinen. Komponentti b on lajimäärä, joka esiintyy vain oikeanpuoleisessa
näytteenottopaikassa. Komponentti c on vasemmanpuoleisen näytteenottopaikan uniikki lajimäärä
(muokattu Koleff et al. 2003).
Simpson
Simpsonin dissimilariteetti-indeksi (Koleff 2003) kuvaa todennäköisyyttä, jolla aineistosta
sattumanvaraisesti poimitut yksilöt kuuluvat samaan lajiin. Mikäli todennäköisyys on korkea,
silloin yhteisön diversiteetti on pieni (Ludvig & Reynolds 1988; Gray 2000; Koleff et al.
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2003; Magurran 2004). Grayn (2000) mukaan Simpsonin dissimilariteetti-indeksi on herkkä
vain yleisimpien lajien runsaussuhteille ja se mittaa varsinkin 2–3 ensimmäisen lajin
dominanssia. Se huomioi katoamisen ja lisäyksen lajiaineistossa, eli mikäli joku laji vain
poistuu toisesta havaintopaikasta, mutta ei korvaudu uudella lajilla, Simpsonin indeksi ei
muutu. Simpsonin indeksi keskittyy Sørenseniin verrattuna tarkemmin eroihin
runsaussuhteissa, eivätkä muutokset lajien määrissä vaikuta sen arvoon. Kaavamuodossa
indeksi voidaan ilmaista (Lennon 2001; Koleff et al. 2003):
Simpson βsim  = min (b,c) / [a + min (b,c)]
Morisita-Horn
Morisita-Horn indeksi (1959) on kvantitatiivinen betadiversiteetti-indeksi, joka ottaa
huomioon lajimäärän lisäksi myös lajien runsaussuhteet. Indeksi on riippumaton sekä
näytekoosta että lajirunsaudesta ja siinä mielessä etulyöntiasemassa moneen muuhun
indeksiin verrattuna. Toisaalta indeksi on herkkä muutoksille yleisimpien lajien
runsaussuhteissa, joka voi osaltaan johtaa epäsäännöllisyyksiin tulkinnassa. Tämä voidaan
kuitenkin välttää esimerkiksi aineiston logaritmimuunnoksella (Wolda 1981; Southwood &
Henderson 2000; Chao et al. 2006). Chao et al. (2006) mukaan Morisita-Horn indeksi
aliarvioi systemaattisesti similariteetin. Hyvin monipuolisessa yhteisössä indeksi painottaa
yleisimpiä ja runsaslukuisimpia lajeja, eikä suhteellisen harvoilla lajeilla ole suurta vaikutusta.
Indeksi ei näin ollen ole kovin herkkä harvinaisimpien lajien otannan puutteellisuudelle, sillä
indeksin kannalta merkittävät runsaat lajit ovat näytteissä aina läsnä. Harvinaisten lajien
puutteellinen näytteenotto on yleinen ongelma etenkin pienten organismien kohdalla, joista
osa jää usein havaitsematta (Heino & Soininen 2010). Indeksi voidaan ilmaista
kaavamuodossa (Wolda 1981):
Morisita-Horn βmori = 2S(nai * nbi) / (da + db)(Na * Nb)
Na = yksilöiden kokonaismäärä näytepisteessä a
Nb = yksilöiden kokonaismäärä näytepisteessä b
ai = lajin i yksilöiden kokonaismäärä näytteessä a
bi = lajin i yksilöiden kokonaismäärä näytteessä b
da = Sai2 / Na2
db = Sbi2 / Nb2
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2.3.4 Miksi tutkia beta-diversiteettiä?
Beta-diversiteetin tutkiminen on avainasemassa kun halutaan ymmärtää ympäristön
heterogeenisyyden vaikutusta yhteisöjen muodostumiselle ja ekosysteemien toiminnalle.
Beta-diversiteettiä hyödyntävät teoriat ja käytännön sovellukset sopivat erityisesti luonnon
suojeluun ja sen monimuotoisuuden hallinnointiin. Beta-diversiteetti liittyy keskeisesti lajien
levinneisyyttä sääteleviin prosesseihin ja kuvaa monimuotoisuuden dynamiikkaa paremmin
kuin lajimäärän vaihtelu yksistään (Condit et al. 2000; Green et al. 2004 Legendre et al. 2005;
Wang et al. 2012). Vaikka yhteisörakenteen similariteetin väheneminen etäisyyden kasvaessa
on useiden makro-organismien osalta paljon tutkittu ja tunnustettu tosiasia, ovat
säännönmukaisuudet mikrobien beta-diversiteetissä ja sen alueellisessa vaihtelussa edelleen
huonosti tunnettuja.  Sillä vaikka mikrobeilla voi olla suuri paikallinen diversiteetti, niiden
vaihdunta saattaa olla maltillista, heijastuen alueelliselle tasolle pienempänä beta- ja gamma-
diversiteettinä. Jotta beta-diversiteettiä voidaan tutkia, on kuitenkin syytä ensin hahmottaa sen
alkuperä ja sitä ylläpitävät tekijät sekä näiden tekijöiden keskinäinen suhde (Green et al.
2004; Green & Bohannan 2006; Legendre et al. 2005).
Legendre et al. (2005) esittävät kolme päähypoteesia beta-diversiteetin alkuperästä ja sitä
ylläpitävistä tekijöistä. Ensimmäisen hypoteesin mukaan lajikoostumus on yhtenäinen suurilla
alueilla, jolloin bioottiset interaktiot ovat tärkein yhteisörakennetta säätelevä tekijä, ja
yhteisöjä dominoi pieni ryhmä kilpailukykyisimpiä lajeja. Toisen hypoteesin mukaan
lajikoostumus vaihtelee sattumanvaraisesti, spatiaalisen autokorrelaation vaikutuksesta,
jolloin erot yhteisörakenteessa syntyvät satunnaisten yhteisöryhmien pohjalta. Kolmas
hypoteesi beta-diversiteetin alkuperästä korostaa ympäristötekijöiden kontrollia, joka pääosin
säätelee yhteisöjen lajikoostumusta. Monissa ekosysteemeissä beta-diversiteetti syntyy näiden
tekijöiden yhteisvaikutuksesta, jolloin niiden keskinäinen suhde määrittää vaihtelun skaalan.
Yksi keino tarkastella hypoteeseja, on tutkia yhteisörakennetta selittävien muuttujien
osituksella. Osituksen perusteella voidaan tehdä ekologisia johtopäätöksiä siitä, mikäli
vaihtelun taustalla vaikuttaa merkittävä spatiaalinen suuren mittakaavan rakenne, vai mikäli
paikalliset ympäristötekijät ovat tärkein tekijä yhteisörakenteen kannalta. Tulkintoja voi
vaikeuttaa se, mikäli osa vaihdunnasta voidaan tulkita johtuvan bioottisista prosesseista, tai
siitä, että analyysistä puuttuu tärkeitä ympäristötekijöitä?  (Legendre et al. 2005). Tässä työssä
tutkitaan beta-diversiteettiä sekä suuren että pienen mittakaavan muutosnopeuden kautta.
Kuvassa 4 on havainnollistettu suuren ja pienen mittakaavan beta-diversiteetin eroa
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näytepisteiden välillä. Suuren mittakaavan beta-diversiteetin määrittämisessä näytepistettä
verrataan pareittain kaikkiin muihin näytepisteisiin korkeusgradientilla, kun taas pienen
mittakaavan beta-diversiteetti määritetään vain vierekkäisten näytepisteiden välillä (Wang et
al. 2012).
Kuva 4. Käsitteellinen malli yhteisörakenteen vaihdunnasta näytteenottopaikkojen välillä.  Tyhjät
neliöt kuvaavat näytepisteitä määritetyn gradientin varrella. Oranssit nuolet kuvaavat suuren
mittakaavan beta-diversiteettiä koko gradientin matkalla ja siniharmaat nuolet pienen kaavan beta-
diversiteettiä vierekkäisten näytteenottopaikkojen välillä (muokattu Anderson et al. 2011 pohjalta).
III MAANTIETEELLISET GRADIENTIT
3.1 Korkeusgradientti
Korkeus on kompleksinen ja eliöiden kannalta epäsuora muuttuja. Se korreloi kuitenkin
usean, eliön fysiologian kannalta suoran ja tärkeän ympäristömuuttujan kanssa (Körner 2007;
Fleishman 2009; Fierer et al. 2011). Yhteisörakenteen muutokseen keskeisesti liittyvä käsite
on lajien reagointi ympäristömuuttujiin erilaistuneiden ympäristöresponssien kautta, jolloin
lajikoostumus gradientin varrella muuttuu. Lajit reagoivat ympäristön heterogeenisyyteen
erilaisilla suorilla gradienteilla (lämpötila, säteilymäärä), joka ilmenee epäsuoran gradientin
(leveyspiiri, korkeus) eri kohdissa (Heegaard et al. 2006). Suorat ja epäsuorat
ympäristögradientit kuvaavat abioottisten muuttujien vaiheittaisia spatiaalisia muutoksia.
Lajiston muutoksen tutkimus sekä leveyspiiri- että korkeusgradienteilla on tärkeää sekä laaja-
alaisen biodiversiteettikartoituksen että ilmastonmuutoksen tutkimisen kannalta, sillä lajit
ovat erityisen alttiita lämpötilan vaihtelulle esiintymisalueidensa äärirajoilla, pohjoisilla
alueilla ja vuoristoissa (Fu et al. 2004; Bryant et al. 2008; Gotelli et al. 2009; Wang et al.
2011; McCain & Knight 2013). Korkeusgradientti on yksi selkeimmistä ja helpoiten
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rajattavista ympäristögradienteista. Se maksimoi ympäristöolosuhteiden suuren vaihtelun
spatiaalisesti pienen tutkimusalueen sisällä, mahdollistaen kustannustehokkaan näytteenoton
leveyspiirigradienttiin verrattuna. Tutkittaessa yhteisörakenteen muutosta tietyn
korkeusgradientin varrella, saadaan tietoa lajin levinneisyyttä säätelevistä ja ylläpitävistä
tekijöistä (Sanders 2002; Grytnes 2003; Grytnes & McCain 2007; Körner 2007).
Ilmastolliset tekijät kuten lämpötila ja sadanta vaikuttavat makro-organismeilla voimakkaasti
yhteisörakenteen ja korkeus- sekä leveyspiirigradientin väliseen suhteeseen (McCain 2005;
Fierer et al. 2010). Sitä vastoin mikrobien, kuten piilevien tai bakteerien yhteisörakenteeseen
näyttäisivät vaikuttavan enemmän hyvin paikalliset abioottiset tekijät kuten maan tai veden
pH, ravinteikkuus ja veden sähkönjohtavuus (Soininen et al. 2004; Bryant et al. 2008; Wang
et al. 2011). Perinteisesti korkeusgradientteihin liittyvä tutkimus on keskittynyt
makroskooppisiin eliöihin, kasveihin ja eläimiin, joilla on havaittu selkeitä lajien
levinneisyyttä ilmentäviä spatiaalisia rakenteita. Korkeuden on havaittu rajoittavan monien
eliöiden spatiaalista ja vuodenaikoihin liittyvää levinneisyyttä, mutta lajiston vaihtelu
korkeusgradientilla on mikrobien osalta vähemmän tutkittu aihe (Hillebrand et al. 2000;
Fierer et al. 2010; Wang et al. 2011).
Rahbek (1995, 1997) ja Grytnes & McCain (2007) ovat havainneet korkeusgradienteilla
lajirunsaudessa vallitsevan yksihuippuisen trendin kasveilla ja varsinkin lentokyvyttömillä
nisäkkäillä. Körner (2000, 2007) on havainnut koppisiemenisten kasvien lajirunsauden
vähenevän monotonisesti keskimäärin 40 lajilla jokaista 100 metriä kohden korkeammalle
siirryttäessä. Mikäli kuitenkin huomioidaan maapinta-alan kutistuminen korkeuden kasvun
yhteydessä, on lajimäärän väheneminen huomattavasti pienempää. Mikrobeilla lajiston ja
korkeuden välistä suhdetta ovat tutkineet piilevillä sekä terrestrisillä että akvaattisilla
bakteereilla mm. Bryant et al. (2008), Fierer et al. (2011) ja Wang et al. (2011, 2012), jotka
havaitsivat toisistaan poikkeavia spatiaalisia rakenteita korkeusgradientilla. Fierer et al.
(2011) eivät havainneet terrestrisillä bakteereilla tilastollisesti merkitsevää spatiaalista
rakennetta, kun taas Bryant et al. (2008) havaitsivat lajirunsauden monotonisesti laskevan
trendin. Wang et al. (2011) puolestaan havaitsivat akvaattisilla bakteereilla yllättävän
monotonisesti nousevan, ja piilevillä monotonisesti laskevan trendin lajirunsaudessa.
Mikrobien hyvän leviämiskyvyn oletetaan yleisesti sumentavan levinneisyyden selkeitä
säännönmukaisuuksia, ja näin ollen mikrobeilla havaittavat laajan mittakaavan spatiaaliset
rakenteet ovat monissa ympäristöissä heikompia kuin vastaavasti makro-organismeilla.
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Mikrobeilla voi sen sijaan olla korkea beta-diversiteetti lyhyellä korkeusgradientilla, sillä
mikrobit pystyvät sopeutumaan makro-organismeja paremmin nopeisiin
ympäristöolosuhteiden muutoksiin (Wang et al. 2012).
3.1.1 Korkeuden suorat ja epäsuorat vaikutukset
Korkeuden vaikutuksesta lajistoon ja ekologisiin prosesseihin on välillä tapana puhua
ensisijaisena ja tärkeimpänä yksittäisenä tekijänä, jolle kaikki muut muuttujat ovat alisteisia.
Todellisuudessa korkeus ja sen aikaansaamat vaikutukset mm. lajirunsaudessa ovat osiensa
summa, eivätkä yhden tekijän tulosta. Jotta voidaan puhua korkeuden vaikutuksesta, täytyy
puhua myös sen taustalla, monella eri tasolla vaikuttavista ekologisista ja historiallisista
tekijöistä, kuten ympäristön heterogeenisyydestä, tuottavuudesta ja pinta-alasta (Rahbek
1995; Grytnes & McCain 2007; Körner 2007). Perinteisesti korkeuden on katsottu
vaikuttavan lajistoon tuottavuuden kautta. Korkeuden kasvaessa tuottavuus vähenee
lineaarisesti, jolloin myös lajirunsaus vähenee. Toisaalta eliöt reagoivat korkeusgradientilla
yleisesti korkeuden vaihtelusta johtuvaan lämpötilan muutokseen, joka taas vaikuttaa suoraan
tuottavuuteen (Rahbek 1997; Sanders 2002; Grytnes 2003;  Sundqvist et al. 2103). Näin ollen
korkeus toimii sijaismuuttujana lajirunsauden suhteen.
Körner (2007) listaa neljä korkeuden kasvuun fysikaalisesti sidoksissa olevaa, sijainnista
riippumatonta, yhdensuuntaista trendiä: kokonaisilmanpaineen lasku, ilmakehän lämpötilan
lasku, lisääntynyt säteilymäärä ja lisääntynyt UV-B säteilyn osa kokonaissäteilymäärästä.
Lisäksi hän mainitsee maapinta-alan pienentymisen, joka tosin on gradienttikohtainen. Muut
korkeuden kasvun yhteydessä vaihtelevat muuttuvat eivät ole suoraan korkeuteen liittyviä,
vaan myös sijaintikohtaisia (sadanta, tuulen nopeus). Näiden suorien ja epäsuorien muuttujien
välinen kompleksisuus tekee eri muuttujien osallisuuden ja merkittävyyden arvioimisesta
korkeusgradientilla vaikeaa (Sanders 2002; Sundqvist et al. 2103). Vaikka korkeusgradientti
tarjoaa ihanteelliset olosuhteet lajiston tutkimiseen pienen alueen sisällä, on tulosten tulkinta
ja vertailu välillä vaikeaa, sillä valitut gradientit heijastavat pikemmin paikallisia
ominaispiirteitä, kuin laajemmin havaittavia yhdensuuntaisia trendejä. Epäjohdonmukaisina
pidetyt havainnot ja niiden taustalla oletetusti vaikuttavat mekanismit heijastelevat usein
korkeus-termin alle löyhästi niputettuja ympäristömuuttujia (Körner 2007).
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Tutkittaessa korkeuden vaikutusta lajistoon on oleellista muistaa, että havaitut muutokset
perustuvat ekologisten ja evolutiivisten prosessien yhteisvaikutukseen, eivätkä yhden kaiken
kattavan tekijän vaikutuksiin. Korkeus lähinnä summaa ekologisesta näkökulmasta tärkeimpiä
muuttujia gradientilla.  (Grytnes & McCain 2007; Jüttner et al. 2010; Sundqvist et al. 2013).
Lajikoostumuksen ja ympäristöolosuhteiden taustalla vaikuttavien muuttujien välillä on
kuitenkin monimutkaisia kytköksiä, eikä yleisiä lainmukaisuuksia korkeuden vaikutuksesta
lajiston vaihteluun kaikilta osin ymmärretä. Varsinkin mikroskooppisten organismien
yhteisörakenteen vaihtelusta on vähän tietoa, verrattuna makro-organismeihin (Heino et al.
2010). Vaikka lajirunsauden vaihtelu korkeuden, ajan tai paikan suhteen olisi samansuuntaista
useilla organismiryhmillä, saattavat taustalla vaikuttavat mekanismit erota toisistaan
merkittävästi (Stevens 1992; Rahbek 1995).
3.1.2 Korkeusgradientilla tapahtuu - ilmastonmuutos ja ekotoni
Maapallon vuosittaisen keskilämpötilan on arvioitu nousevan 2,6–4,8 ̊ C vuoteen 2100
mennessä, mutta arktisilla alueilla lämpeneminen tulee tapahtumaan nopeammin globaaliin
keskiarvoon verrattuna (IPCC 2013). Ilmaston lämpenemisen on ennustettu aiheuttavan suuria
muutoksia pohjois-boreaalisilla ja arktis-alpiinisilla alueilla. Erityisesti sadannan, sekä vetenä
että lumena, on ennustettu kasvavan ja kasvukauden pitenevän. Ennustetulla lämpötilan
nousulla voi olla merkittäviä vaikutuksia pohjoisten virtavesien fysikaalis-kemiallisiin
ominaisuuksiin sekä eliöstön lajikoostumusta ja levinneisyyttä sääteleviin mekanismeihin
(Anderson 2000; Weckström & Korhola 2001; Antoniades et al. 2009; Gudmundsdottir et al.
2013).
Korkeusgradientti on erityisen hyödyllinen tarkasteltaessa yhteisön reaktioita
ilmastonmuutokseen tavanomaisiin ekologisiin tutkimuksiin verrattuna, sillä se tarjoaa
ihanteelliset olosuhteet asteittaisen muutoksen havainnointiin kompaktissa muodossa
(Grytnes 2003; Sundqvist et al. 2103). Korkeuden tai maantieteellisen esteen takia
esiintymisalueidensa rajoilla elävillä lajeilla ei ole mahdollisuutta siirtyä muualle lämpötilan
noustessa (Weckström & Korhola 2001). Näin ollen lajikoostumuksen ja korkeuden välistä
suhdetta tarkasteleva tutkimus tuo myös kaivattua lisäymmärrystä laaja-alaisten
diversiteettimekanismien taustalle ja auttaa ennustamaan ilmastonmuutoksen mahdollisia
vaikutuksia herkillä vuoristoalueilla, varsinkin lajeilla, joilla on suppea esiintymisalue.
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(Grytnes & McCain 2007; Bryant et al. 2008; Gotelli et al. 2009; Soininen 2010a; McCain &
Knight 2012).
Korkeuden aiheuttamia muutoksia yhteisörakenteessa voidaan tarkastella myös gradienteilla
erottuvien ekotonien kautta. Ekotonit ovat lajien vaihdunnan kannalta tärkeitä
muutosvyöhykkeitä, joissa lajit ovat lähellä esiintymisalueidensa reunoja, jolloin pienetkin
erot esimerkiksi lämpötilassa voivat olla merkittäviä lajin kilpailukyvyn ja selviytymisen
kannalta. Yksi vahvimmista ja selkeimmin erottuvista ekotoneista arktis-alpiinisessa
ympäristössä on puuraja, joka erottuu hyvin sekä maastossa että yhteisörakenteessa
(Weckström ja Korhola 2001; Heegaard et al. 2006; Sundqvist et al. 2013).
Puurajaa voidaan hyödyntää myös ilmastonmuutoksen tutkimisessa. Akvaattiset pieneliöt
reagoivat puurajalla ympäristöolosuhteiden muutoksiin nopeammin kuin puut hyvän
leviämiskykynsä ja nopean elinkiertonsa takia. Ympäristöolosuhteiden dynaamisuus ekotonin
alueella lisää lajien välistä kilpailua, joka voi puolestaan näkyä suurempana vaihduntana, eli
akvaattisena ekotonina, tietyillä alueilla gradienttiin verrattuna. Lajikoostumuksen muutos
saattaa korostua ekotonin alueella, jossa osa lajeista häviää ja tilalle tulee muita; lajit siis
vaihettuvat toisiksi. Näin voidaan mahdollisesti tunnistaa kriittisiä vaihettumisvyöhykkeitä ja
saada tietoa myös lyhyen ajan sisällä tapahtuvista muutoksissa ympäristöolosuhteissa, sillä
monimuotoisuus on yleensä suurinta alueilla joissa havaitaan keskitason häiriötä
(intermediate disturbance) ympäristöolosuhteissa (Grime 1973; Weckström & Korhola 2001;
Heegaard et al. 2006). Weckströmin ja Korholan (2001) mukaan mahdolliset muutokset
piilevien lajikoostumuksessa arktisella puurajalla ovat seurausta epäsuorista
ympäristötekijöistä kuten ilmastosta, valuma-alueen eroosiosta ja lumipeitteestä. Piilevät
saattavat reagoida ilmastonmuutokseen epäsuorasti usean ympäristötekijän takia, mutta
puuraja korreloi voimakkaasti tämän havaitun muutoksen mukana (Weckström & Korhola
2001; Heegaard et al. 2006).
3.2 Rapoportin sääntö
Korkeuden kasvu vaikuttaa merkittävästi ympäristöolosuhteisiin, mutta samalla myös
käytettävissä oleva maapinta-ala pienenee. Pinta-alan kutistuminen vaikuttaa puolestaan
eliöiden esiintymisalueiden kokoon ja sitä kautta lajirunsauteen alueen sisällä (Körner 2007;
Sundqvist et al. 2013). Lajien levinneisyysmalleihin liitetty yleinen trendi on leveyspiirin
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kasvun ja lajiston esiintymisalueen laajuuden välinen positiivinen korrelaatio. Tätä
säännönmukaisuutta kutsutaan Rapoportin säännöksi. Alkuperäinen Rapoportin sääntö
perustuu havaintoon siitä, miten eliöiden kokema ympäristöolosuhteiden vaihtelu lisääntyy
leveyspiirin kasvaessa (Stevens 1989, 1992; Gaston et al. 1998; Sanders 2002; Fu et al.
2004).
Stevens (1989, 1992) selitti Rapoportin säännön avulla myös lajirunsauden jakautumista
leveyspiireittäin, sillä lajirunsauden ja Rapoportin säännön taustalla vaikuttavat samat
ilmastolliset tekijät. Lajin esiintymisalueen koko vaikuttaa alueella havaittavaan
monimuotoisuuteen, diversiteettiin, sillä pienemmät esiintymisalueet mahdollistavat
useampien lajien samanaikaisen esiintymisen alueella. Suuri tuottavuus lisää kilpailua
tropiikissa, minkä takia lajien runsaussuhteiden samankaltaisuuden (evenness), on ehdotettu
olevan pienempää pienillä leveysasteilla, kun taas lajirunsauden oletetaan pienenevän
monotonisesti siirryttäessä kohti napoja. Näin ollen lajien välinen vaihdunta on suurempaa
pienillä leveysasteilla, kasvattaen alueen beta-diversiteettiä ja päinvastoin pienempää suurilla
leveysasteilla, pienentäen beta-diversiteettiä alueella. Eliön esiintymisalueen koko on näin
ollen tiiviisti yhteydessä alueen monimuotoisuuteen (Soininen et al. 2012).
Pysyvästi korkeilla leveysasteilla elävien eliöiden on sopeuduttava fysiologisesti ja
toiminnallisesti ympäristöolosuhteiden äärevyyteen, ja siitä aiheutuvaan vaihteluun. Tästä
sopeutumasta johtuen lajien esiintymisalueet ovat korkeilla leveysasteilla suurempia kuin
vastaavasti tropiikin vakaammissa ympäristöolosuhteissa, sillä kunkin lajin yksilöllä täytyy
olla laaja ilmastollinen sietokyky menestyäkseen korkeilla leveysasteilla. Tropiikin ilmasto-
olosuhteissa eliöt altistuvat pienemmälle ympäristöolosuhteiden vaihtelulle, joten
suppeammasta ilmastollisesta sietokyvystä ei koidu niille haittaa. Tämä puolestaan johtaa
osaltaan siihen, että yksilöiden esiintymisalueiden ei tarvitse olla niin suuria kuin
korkeammilla leveysasteilla (Stevens 1989, 1992; Sanders 2002; Beketov 2009). Tätä
leveyspiirin mukaan vaihtelevaa horisontaalista sopeutumaa on sovellettu myös korkeuden
suhteen (Stevens 1992), sillä ilmastovyöhykkeet ja erityisesti lämpötilan vaihtelu kasvaa
tunnetusti myös vertikaalisesti korkeammalle siirryttäessä.
Leveyspiirin ja korkeuden muutoksen välillä vallitsee symmetria. Korkeuden vaikutus
lämpötilaan vaihtelee kahtalaisesti. Korkeuden kasvaessa alueen keskilämpötila laskee ja
samalla vuorokauden sisäiset lämpötilaerot kasvavat. Korkeammalle siirryttäessä ilma ohenee
ja auringon säteily maanpinnalla lisääntyy, nostaen päivälämpötiloja. Vastaavasti lämpöä
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myös karkaa korkealla helpommin ulossäteilynä, madaltaen erityisesti yölämpötiloja.
Lämpötila laskee korkeammalle siirryttäessä keskimäärin 4–6 °C kilometriä kohden (Haggett
2001; Körner 2007).  Tästä muutoksesta johtuen lämpötilan vaihtelu pystysuuntaisen
siirtymän matkalla jäljittelee siirtymistä leveyspiiriltä toiselle. Horisontaalisen siirtymän on
oltava päiväntasaajalla kuitenkin lähes kaksituhatkertainen vertikaaliseen siirtymään
verrattuna, jotta ilmasto-olot vastaisivat lämpötilan suhteen toisiaan (Haggett 2001).
Tätä leveyspiirien ja korkeuden muutoksen välillä vallitsevaa symmetriaa voidaan näin ollen
käyttää pohjana Rapoportin säännön soveltamiselle myös korkeuden suhteen. Sääntöä on
testattu vähemmän korkeuden kuin leveyspiirien suhteen, mutta perusedellytykset teorian
toteutumiselle on samat. Rapoportin säännön laajennus myös korkeuden aikaansaamille
muutoksille mahdollistaa ilmastollisten ääripäiden vaikutusten tarkastelun paikallisen
lajirunsauden määrittäjänä (Stevens 1989, 1992; McCain & Knight 2013). Lähtökohdat
Rapoportin säännön vertikaaliseen tarkasteluun ovat samat kuin horisontaalisella, mutta
korkeusgradientilla pätevät luonnollisesti hieman eri säännöt kuin leveyspiireillä.
Korkeusgradientti ja varsinkin jokisysteemiin sijoittuva gradientti, on yleensä jatkuva ja
yhtenäinen. Siinä ei yleensä ole gradienttia rikkovia ns. kovia rajoja välissä, jotka saattavat
rajoittaa esiintymisalueiden geometriaa mm. vesialueiden ja maa-alueiden välillä. Muutokset
korkeusgradientin matkalla tapahtuvat leveyspiireihin verrattuna pienoiskoossa, joten
esimerkiksi jäätiköitymisen vaikutukset eivät välttämättä heijastu ilmiön laajempaan
havainnointiin (Gaston et al. 1998; McCain & Knight 2013).
Rapoportin teoriaa on testattu korkeusgradienteilla laajalti varsinkin terrestrisillä eliöillä, mm.
puilla, lepakoilla, muurahaisilla, perhosilla, matelijoilla sekä heinäsirkoilla (Sanders 2002;
Fleishman 2009: McCain & Knight 2013). Akvaattisessa ympäristössä Rapoportin vaikutusta
on tukittu vähän. Syvyysgradienteilla teoriaa on testattu valtamerissä mm. luukaloilla ja
monisukasmadoilla (Rohde et al. 1993; Moreno et al. 2008). Korkeusgradienteilla Rapoportin
vaikutusta on tutkittu virtavesistöissä päivänkorennoilla ja kaloilla (Fu et al. 2004; Beketov
2009; Bhatt et al. 2013). Virtavesistöissä tehdyissä tutkimuksissa Fu et al. (2004) eivät
havainneet Rapoportin sääntöä Yangtze-joen kaloilla. Beketov (2009) ja Bhatt et al. (2013)
sen sijaan havaitsivat tilastollisesti merkitsevän Rapoportin säännön Lounais-Siperian
vesistöalueella päivänkorennoilla sekä Himalajalla kaloilla tehdyssä tutkimuksessa.
Tämän pohjalta voidaankin kuitenkin miettiä, onko ylipäänsä mielekästä vertailla keskenään
terrestrisessä ja akvaattisessa ympäristössä saatuja tuloksia, sillä akvaattisten eliöiden kokema
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ympäristöolosuhteiden äärevyys ei ole niin suurta kuin terrestrisillä eliöillä? Todisteita
Rapoportin säännön paikkansapitävyydestä on runsaasti sekä puolesta että vastaan.
Rapoportin sääntö on sekä havaittu että jäänyt havaitsematta lajien levinneisyyttä
tarkastelevissa tutkimuksissa mm. leveyspiiri-, korkeus- ja syvyysgradienteilla. Sääntö onkin
saanut osakseen voimakasta kritiikkiä juuri yleisluonteisuutensa takia.
3.2.1 Teorian heikkoudet
Rapoportin sääntöä on kritisoitu erityisesti sen suosimasta sovellusalueesta ja
puolueellisuudesta valitun mittausmenetelmän suhteen.  Kritiikki on kohdistunut mm. siihen,
että vaikutus havaitaan korostetusti korkeilla leveysasteilla, joilla jäätiköt ovat pyyhkineet
lajeja mennessään. Stevensin alkuperäinen määritelmä on sen verran väljä, että ilmiöstä
puhutaankin ennemmin Rapoportin vaikutuksena, kuin ahtaammin käsitettävänä sääntönä.
Nykyään saatetaan olla myös pidättyväisempiä uskaliaiden julkilausumien kanssa, joissa
havaittuja ekologisia malleja kutsutaan säännöiksi tai laeiksi (Gaston et al. 1998; Fu et al.
2004; Beketov 2009; McCain & Knight 2013).
Rapoportin vaikutusta testataan yleensä kahdella tapaa: Stevensin (1989, 1992) keskiarvo-
metodilla ja Rohden (1993) kehittämällä keskipiste-metodilla. Stevensin (1989) käyttämä
metodi arvioi esiintymisalueen koon ja leveyspiirin välistä suhdetta määrittämällä kaikkien
lajien keskimääräisen esiintymisalueen koon kullakin latitudivyöhykkeellä. Tämä johtaa
siihen että samat lajit vaikuttavat esiintymisalueiden keskikokoon useammalla vyöhykkeellä,
eivätkä vyöhykkeet ole tilastollisesti itsenäisiä. Havaittu Rapoportin vaikutus Stevensin
metodilla korostuu näin ollen jo muutaman, hyvin laajan esiintymisalueen omaavan
trooppisen lajin vaikutuksesta korkeammilla leveysasteilla. Stevensin metodia vaivaava
tilastollinen epäitsenäisyys voidaan välttää käsittelemällä yksittäisiä lajeja pisteaineistona ja
tarkastelemalla lajien välisiä suhteita esiintymisalueen koon ja esiintymisalueen keskipisteen
avulla. Keskipiste-metodissa kukin laji otetaan mukaan vain kerran laskettaessa
keskimääräisiä esiintymisalueita, jolloin vyöhykkeitä voidaan tarkastella toisistaan
riippumattomina. Muita Rapoportin vaikutusta testaamisessa käytettyjä menetelmiä on
kvartiili-metodi, joka jakaa lajit neljään ryhmään niiden esiintymisalueen koon perusteella,
eikä näin ollen korosta suuria esiintymisalueita omaavia lajeja (Rohde et al. 1993; Gaston et
al. 1998; McCain & Knight 2013).
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Gaston et al.(1998) tarkastelivat makro-organismeilla tehtyjä tutkimuksia sekä terrestrisissä
että akvaattisissa ympäristöissä. Heidän mukaansa Rapoportin sääntö kärsii
leveyspiirigradienteilla tilastollisesta riippuvuudesta ja on altis pelkän geometrian, ns. kovien
rajojen (meret, vuoristot) muodostamille rajoitteille. McCain & Knight (2013) testasivat
puolestaan Rapoportin säännön paikkansapitävyyttä korkeusgradienttien suhteen. Analyysissä
käytettiin selkärankaisilla tehdyistä tutkimuksista koottua aineistokokonaisuutta (n= 160),
joka analysoitiin uudelleen kolmella eri metodilla (Stevens, keskipiste ja kvartiili). Heidän
näkemyksensä mukaan tutkimustulosten ristiriitaisuutta selittivät käytetyt menetelmät, joita ei
alkuperäisissä tutkimuksissa ollut joko sovellettu yhtenäisesti, tai jotka olivat tilastollisesti
puolueellisia. Myös näytteenoton painotus lajirunsaiden ja vähälajisten alueiden välillä saattoi
myös osaltaan virheellisesti lisätä havaittua Rapoportin vaikutusta. Rapoportin vaikutus
havaittiin analyysissä keskimäärin 26 %:ssa tapauksista, mikä jättää toivomisen varaa
säännöksi nimetyltä ilmiöltä.
Ilmiön status sääntönä on vähintäänkin kyseenalainen, eikä todisteita ilmiön
paikkansapitävyydestä Gaston et al. (1998) ja McCain & Knightin (2013) mukaan ole
riittävästi. Rapoportin vaikutusta voidaan käyttää paikallisten ilmiöiden tutkimiseen, mutta ei
niin laajassa mittakaavassa, kuin alun perin oli tarkoitettu. Tutkimukset, joissa ei löydetty
todisteita leveyspiirin/korkeuden ja esiintymisalueen laajuuden välisestä positiivisesta
korrelaatiosta, auttavat kuitenkin ymmärtämään taustalla vaikuttavia tekijöitä ja mekanismeja,
niissä tapauksissa, joissa ilmiö havaitaan. Nämä mekanismit liittyvät mm. pinta-alaan,
ilmastolliseen vaihteluun, kilpailuun, eliömaantieteellisiin rajoihin sekä korkeille
leveysasteille tunnusomaisiin sukupuuttoihin. Rapoportin vaikutusta tarkasteleva tutkimus on
tosin keskittynyt pitkälti pohjoiselle pallonpuoliskolle, nearktisille ja palearktisille alueille.
Näiden eliömaantieteellisten alueiden sisällä tutkimus on edelleen keskittynyt korostetusti
alueille, jotka sijaitsevat 40–50 leveysasteen pohjoispuolella. Kuten monen muun
eliömaantieteellisen mallin kanssa, myös Rapoportin säännön kanssa pätee havainto; yksi
malli ei yksistään riitä ilmentämään vaihtelua, mutta voi tarjota arvokasta tietoa taustalla
vaikuttavista mekanismeista ja laajentaa keskustelua esiintymisalueiden alueellisesta
vaihtelusta (Gaston et al. 1998; Fu et al. 2004; McCain & Knight 2013).
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IV PIILEVÄT
4.1 Piilevien jaottelu, rakenne ja tunnistus
Piilevät (Bacillariophyceae) ovat aitotumallisten mikrobien lajirunsain ryhmä ja niitä tavataan
lähes kaikissa akvaattisissa ympäristöissä. Kaikki piilevälajit ovat yksisoluisia ja esiintyvät
luonnossa joko yksittäin, ketjuissa tai kolonioina. Piilevät ovat hyvin yleisiä sekä suolaisissa
että makeissa vesistöissä ja niiden esiintymisalueen laajuus vaihtelee globaalista kapean
kotoperäiseen. Piileviä tunnetaan yli 250 sukua ja arviot nykyisin tavattavasta lajimäärästä
vaihtelevat 100000 ja 200000 välillä. Näistä makean veden piilevälajeja on noin 5000–6000
(van Dam et al. 1994; van den Hoek et al. 1995; Mann 1999; Eloranta et al. 2007;
Vanormelingen et al. 2008; Wetzel et al. 2012).
Piilevät ovat yhteyttäviä perustuottajia ja merien kasviplankton koostuu pitkälti piilevistä.
Planktonisten piilevien lisäksi monet lajit esiintyvät perifyyttisinä, eli alustaansa kinnittyneinä
päällyslevinä, tai benttisinä, eli pohjan tuntumassa vapaana kasvavina. Piilevät voivat esiintyä
kiinnittyneinä kasveihin (epifyyttisinä), kiviin (epiliittisinä), sedimenttiin (epipeelisinä) ja
hiekkaan (epipsammisina). Kovilla alustoilla kasvavia piileviä kutsutaan perifyyttisiksi ja
yleisesti pohjalevästöä kutsutaan fytobentokseksi (Stevenson et al. 1996; Kalff 2002; Eloranta
et al. 2007). Fytobentos muodostaa pienissä joissa ja puroissa merkittävimmän ja
pysyvimmän perustuottajayhteisön, se on etenkin latvavesistöissä myös tärkeä ravinnonlähde
selkärangattomille (van den Hoek et al. 1995; Stevenson et al. 1996; Eloranta et al. 2007).
Piilevät voidaan jakaa kahteen päälahkoon rakenteensa perusteella: sentrisiin (Centrales) ja
pennaattisiin (Pennales). Centrales -lahkoon kuuluvat levät ovat päältä katsottuna
säteettäissymmetrisiä, kiekon-, sylinterin- tai tähdenmuotoisia. Pennales -lahkon levät ovat
kaksikylkisiä, pitkittäis- tai poikittaissymmetrisiä, sikarin tai kynän muotoisia. Centrales -
lahkon lajit ovat usein planktisia meri- tai murtovesimuotoja, kun taas Pennales -lahkon lajit
esiintyvät lähinnä makeissa vesistöissä. Pohjalevästön lajit kuuluvat pääosin Pennales-
lahkoon. Monilla tämän lahkon piilevillä on erityinen soluelin raafe, eli napaviiva, jonka
avulla ne pystyvät liikkumaan kiinnittymisalustaansa pitkin (van den Hoek et al. 1995;
Eloranta 2007). Piileväsolun seinämä muodostuu rasian ja kannen muodostamasta kestävästä
piihappokuoresta, jota kutsutaan frustuliksi (kuva 5).
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Pennaattisten piilevien frustuli koostuu kahdesta puoliskosta: hypoteekasta ja epiteekasta.
Epiteekan litteä yläosa on nimeltään epivalva ja vastaavasti hypoteekan, hypovalva (van den
Hoek et al. 1995).
Kuva 5. Pennaattisen piilevän rakenne
Piilevien rakennetta ja toimintaa on suhteellisen helppo tutkia muihin leväryhmiin verrattuna,
sillä niiden piihaposta muodostuvan kuoren huokoset ja kuvioinnit ovat kullekin suvulle ja
lajille ominaisia, mikä mahdollistaa morfologiaan perustuvan lajimäärityksen (van den Hoek
et al. 1995; Eloranta 2007). Vanormelingen et al. (2008) ovat luonnehtineet piilevien
taksonomiaa ”pahamaineisen sotkuiseksi”, lähinnä siitä syystä, että niiden lajitunnistus on
nimenomaan perustunut ja yhä pitkälti perustuu niiden morfologiaan. Tämä on johtanut
sekaannuksiin lajien välillä, sillä kuoren kuvioinnit saattavat toisinaan poiketa toisistaan
samankin lajin sisällä, vaikeuttaen näin ollen tunnistusta. Jotkut lajit reagoivat mm.
lämpötilan muutoksiin, jolloin niiden rakenne vaihtelee elinympäristöstä riippuen. Myös
piilevien elinkierron eri vaiheet saavat aikaan rakenteellisia muutoksia lajin tunnistamiseen
käytetyssä soluseinässä. Mann (1999) ei kuitenkaan pidä lajien ilmiasun vaihtelua vakavana
ongelmana tunnistuksen kannalta.
Rakenteellisten erojen on usein oletettu olevan vain saman lajin ilmiasuja, jolloin todellinen
lajimäärä on aliarvioitu. Eurooppalaisten määritysoppaiden laajalle levinnyt käyttö on myös
vaikuttanut siihen että monia lajeja pidetään virheellisesti kosmopoliitteina (Mann & Droop
1996; Mann 1999). Piilevien rakenteeseen perustuva tunnistus ja eurosentrinen
opaskirjallisuus ovat siis osaltaan vääristäneet näkemystä piilevien ja yleisemmin mikrobien
levinneisyydestä, ekologiasta ja lajirunsaudesta. Nykyisillä molekyylitason tutkimuksilla
pystytään kuitenkin oikaisemaan vanhentuneita käsityksiä todellisesta levinneisyydestä ja
lajimääristä (Vanormelingen et al. 2008).
- 31 -
4.2 Piilevien ekologia
Piilevien käyttö yhteisön toimintojen kuvaajana on laajasti tutkittu ja kirjallisuudessa hyvin
dokumentoitu aihe (Gudmundsdottir et al. 2013). Piilevät soveltuvat hyvin ekologisten
ilmiöiden tarkasteluun pienen kokonsa (yleensä noin 10–200 µm) hyvän leviämiskykynsä ja
nopean elinkiertonsa ansiosta. Niiden ekologia on myös verraten hyvin tunnettu, eikä lajitason
tunnistus vaadi välttämättä valomikroskooppia kehittyneempää teknologiaa. Piilevälajisto ja
sen keskinäiset runsaussuhteet muuttuvat myös vuodenaikojen vaihtelun mukaan, mikä
linkittyy ravinteiden saantiin, valaistus- ja virtausolosuhteisiin, mutta erityisesti veden laatu
saa aikaan vaihtelua yhteisössä. Puroissa kivien pinnalla kasvavat piilevät soveltuvat erittäin
hyvin virtavesien tutkimukseen, sillä ne ottavat kaikki tarvitsemansa ravinteet ohivirtaavasta
vedestä ja toimivat näin ollen hyvinä veden laadun indikaattoreina (Finlay 2002; Kalff 2002;
Eloranta et al. 2007; Spaulding et al. 2012; Tang et al. 2013).
Vaikka piilevät ovat hyvin yleisiä ja runsaslukuisia joissa ja puroissa, niiden menestyminen
on useiden ympäristötekijöiden säätelemää. Kompleksiset vuorovaikutussuhteet hydrologian,
vesikemian ja bioottisten tekijöiden välillä muovaavat piileväyhteisöä alueelle ominaisten
rajojen puitteissa. Paikallisten muuttujien suhteellinen vaikutus heijastelee alueellisten
ominaispiirteiden, kuten valuma-alueen, topografian, maankäytön ja kasvillisuuden
merkitystä. Alueelliset muuttujat ovat taas yhteydessä laajemman skaalan ilmastollisiin ja
geologisiin oloihin (Stevenson et al. 1996; Tang et al. 2013).
Piilevien on havaittu reagoivan useisiin ympäristömuuttujiin, jotka korreloivat usein
voimakkaasti keskenään. Nämä muuttujat voidaan jaotella fysikaalisiin, kemiallisiin ja
bioottisiin tekijöihin (Anderson 2000; Eloranta et al. 2007). Fysikaalisia muuttujia ovat mm.
valon määrä, veden virtausominaisuudet, pohjan laatu ja lämpötila. Kemiallisiin muuttujiin
kuuluvat ravinnepitoisuus, sähkönjohtavuus, suolaisuus, pH, humus ja kiintoaineksen määrä.
Bioottisista muuttujista piilevien esiintymiseen vaikuttavat mm. pohjaeläinten laidunnus ja
keskinäinen kilpailu. Tärkeimpinä yksittäisinä yhteisörakennetta säätelevinä muuttujina on
yleisesti pidetty veden kemiallisia ominaisuuksia kuten pH:ta, sähkönjohtavuutta ja
ravinteikkuutta. Piilevien lajikoostumus heijastelee kuitenkin ensisijaisesti veden laatua (van
Dam et al. 1994; Mann 1999; Anderson 2000; Eloranta et al. 2007; Soininen 2007; Wetzel et
al. 2012). Kullakin piilevälajilla on edellä mainittujen ympäristötekijöiden suhteen
optimaalinen elinalueensa ja varsin laaja sietokyky. Näin ollen piilevät soveltuvat
erinomaisesti sekä nykyisen että menneen ympäristön monitorointiin (van Dam et al. 1994;
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McCormick 1996; Eloranta et al. 2007). Seuraaviin kappaleisiin on listattu ekologisia
muuttujia, joiden on havaittu säätelevän pohjalevästön monimuotoisuutta rajoittamalla
tiettyjen lajien esiintymistä. Näitä ympäristöolosuhteita ilmentäviä piileväryhmiä voidaan
käyttää myös ekologisina indikaattoreina virtavesien tilan arvioimisessa (Hieber et al. 2001).
Kaikkia muuttujia ei ole käsitelty erikseen, vaan pääpaino on niissä muuttujissa joita
tutkimuspuroilta mitattiin ja jotka näin ollen ovat olennaisimpia työn kannalta:
4.2.1 Valo
Piilevät ovat perustuottajia, joten niiden menestyminen perustuu pitkälti saatavilla olevan
valon määrään. Valon määrä ja laatu vaikuttavat pohjalevien fysiologiaan, populaation
kasvuun ja lajiyhteisön muodostumiseen. Niiden esiintyminen rajoittuu vesistön valaistuun
kerrokseen, joka virtavesissä tarkoittaa matalampia koskiosuuksia ja kasvillisuuden
varjostamattomia joen osia. Levien suhteellinen määrä biofilmillä on hyvissä
valaistusolosuhteissa suurempi kuin bakteerien ja sienien (Hill  1996; Closs et al. 2004;
Eloranta et al. 2007). Syvyys ja kiintoaineksen määrä vedessä säätelevät perustuottajien
yhteyttämistä ja kasvua valonsaannin kautta. Myös vedessä esiintyvät humusaineet saattavat
vaikuttaa veden väriin ja näin ollen valon laatuun lähinnä pohjan tuntumassa. Tällä ei
kuitenkaan näyttäisi olevan merkitystä piilevien menestymisen kannalta, kunhan valoa on
riittävästi tehokasta yhteyttämistä varten (Stevenson et al. 1996). Closs et al. (2004) mukaan
piileviä esiintyy vähemmän varjoisissa metsäpuroissa, verrattuna puroihin, joissa on hyvät
valaistusolosuhteet.
4.2.2 pH
Veden matala pH vaikuttaa suoraan piilevien fysiologiaan ja aineenvaihduntaan ja
happamissa vesissä lajirunsaus on huomattavasti pienempää kuin neutraalimmassa
ympäristössä. pH on myös suoraan yhteydessä veden elektrolyyttipitoisuuteen. Suomessa
happamat vedet ovat niukkaelektrolyyttisiä, jolloin lajirunsauden niukkuus saattaa liittyä
alhaisen pH:n lisäksi myös piin ja epäorgaanisen hiilen vähyyteen. Korkea pH sen sijaan on
harvoin ongelma pohjaleville. Tosin se saattaa heikentää levien elinolosuhteita, muuttamalla
epäorgaanista ammoniumtyppeä myrkylliseksi ammoniakiksi. Suomen virtavedet ovat
yleensä sirkumneutraaleja pH ~7,mutta latvapuroissa pH on yleisesti 4,7–6,6 (Lahermo et al.
1996:32; Eloranta et al. 2007).  van Dam et al. (1994) ovat luokitelleet piilevät kuuteen
luokkaan niiden pH-optimin perusteella: asidobionttiset pH <5,5; asidofiiliset, enimmäkseen
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pH <7; sirkumneutraalit, enimmäkseen pH ~7; alkalifiilit, enimmäkseen pH >7;
alkalbionttiset, ainoastaan pH >7 ja indifferentit, joilla ei ole selvää optimia pH:n suhteen.
4.2.3 Veden virtaus
Veden virtauksessa tapahtuvat ajalliset ja paikalliset muutokset vaikuttavat sekä suoraan että
epäsuorasti piilevien yhteisörakenteeseen. Virtausnopeus, rinteen jyrkkyys ja pohjamateriaali
vaikuttavat piilevien esiintymiseen virtavesissä partikkelikoon kautta. Fytobentos on
lajimäärältään ja biomassaltaan suurin kovapohjaisella kasvualustalla, jossa virtausnopeus on
0,4–0,80 m/s. määrittää sen, minkä kokoisia partikkeleita missäkin kohtaa puroa tai jokea on
(Allan 1995; Kelly et al. 1998). Mikäli virtausnopeus kasvaa hyvin suureksi (yli 1 m/s),
kasvualustasta irtoavien levien määrä kasvaa. Samalla virtauksen mukana kulkeutuvan
kiintoaineksen määrä kasvaa, joka hankausvoimallaan irrottaa lisää leviä. Mitä suurempi
virtausnopeus on, sitä enemmän tiukasti kasvualustaansa kiinnittyvät piilevät runsastuvat.
Pohjalevästön ravinteiden saanti kasvaa kun virtausnopeus kasvaa, sillä veden pyörteisyys
takaa varmemmin ravinteiden kulkeutumisen kuin seisova vesi. Veden pyörteisyys auttaa
myös vesimassan hapettumista (Eloranta et al. 2007).
4.2.4 Ravinteet ja sähkönjohtavuus
Piilevien kannalta tärkeimmät kasviravinteet ovat typpi (N) ja fosfori (P). Typen ja fosforin
kokonaispitoisuudet kuvaavat kuitenkin koko vesimassan varantoja, eivätkä siten kerro
saatavilla olevien ravinteiden määrää, sillä suuri osa levistä pystyy hyödyntämään vain
ravinteiden epäorgaanisessa muodossa esiintyviä yhdisteitä mm. fosfaattia ja nitraattia
(Borchard 1996; Eloranta et al. 2007; Elser et al. 2007). Lajikoostumusta säätelevien fosforin
ja typen suhteellinen merkitys voi vaihdella myös huomattavasti korkeusgradientin matkalla.
Typen määrä korkeusgradientilla saattaa vaihdella suuresti myös eri alueiden välillä, sillä
ilmakehästä peräisin oleva typpi on kytköksissä sadannan, tuulen suunnan ja latvuston
vaihteluun (Borchard 1996; Sundqvist et al. 2013). Silloin kun ravinteita on paljon saatavilla,
on yhteisörakenne tasaisempi suhteessa niukkaravinteisiin puroihin ja voimakkaasti
rehevöityneissä vesissä muutamat, muuttuneista olosuhteista parhaiten hyötyvät lajit, saattavat
esiintyä hyvinkin runsaana, rajoittaen muiden lajien kasvua laskien samalla
kokonaislajirunsautta (Potapova & Charles 2002; Eloranta et al. 2007; Sundqvist et al. 2013).
Ravinteiden määrä korreloi voimakkaasti sähkönjohtavuuden kanssa, joka ilmentää veteen
liuenneiden suolojen määrää. Suolojen määrä puolestaan kuvaa ionimuodossa esiintyvien
liuenneiden ainesten määrää (Potapova & Charles 2002; Kalff 2002). Suomen puroissa
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sähkönjohtavuus on yleensä matala; Kilpisjärven alueella sähkönjohtavuus on <40 µS/cm-1
(Lahermo et al. 1996; Soininen et al. 2004).
4.2.5 Lämpötila
Lämpötilan ja useiden muiden ympäristömuuttujien väliset vuorovaikutussuhteet ovat
kompleksisia, joten lämpötilan lajikohtaisten vaikutusten erottamien on vaikeaa (Anderson
2000).  Yleisesti ottaen piilevien kasvuoptimi on lähempänä niiden maksimia kuin minimiä.
Vaikka kullakin lajilla on oma lämpötilaoptiminsa, piilevien on havaittu dominoivan
epiliittisiä kasvualustoja 5–20 ̊C asteen lämpötilassa verrattuna muihin leviin. Lämpötilan
aikaansaamat muutokset piilevien lajikoostumuksessa heijastuvat näin ollen lajirunsauteen.
Lajirunsauden ja monimuotoisuuden on havaittu lisääntyvän lämpötilan noustessa samalla
kun tuottavuus kasvaa (DeNicola 1996). Vaikka piilevät eivät ole niin herkkiä suorille
lämpötilan muutoksille, ne reagoivat kuitenkin turbulenttisuuteen, valon ja ravinteiden
määrään, jotka taas ovat suoraan riippuvaisia lämpötilasta (Weckström et al. 1997; Anderson
2000).
V VIRTAVEDET ELINYMPÄRISTÖNÄ
5.1 Arktis-alpiinisten purojen ominaispiirteitä
Joet ja purot ovat pitkänomaisia virtavesiekosysteemejä, jotka kuljettavat mukanaan vettä,
kiintoainesta sekä liuenneita aineita, ravinteita ja eliöitä. Virtavesistö saattaa olla joko laaja
jokisysteemi tai pieni puro, joten tärkeimpien muuttujien ymmärtäminen auttaa
hahmottamaan vesistön fysikaalisia ulottuvuuksia ja sitä muovaavia prosesseja.
Tarkastelumittakaavasta riippuen virtavesistö voidaan jakaa erilaisiin hierarkiatasoihin (kuva
1), ja niissä esiintyviin habitaatteihin. Luokittelukäytännöt ovat vaihtelevia ja ne voivat
perustua joko vesistön rakenteellisiin tai toiminnallisiin ominaisuuksiin. (Vannote et al.
19880; Allan, 1995; Closs et al. 2004; Muotka et al. 2004). Vannoten et al. (1980)
jokijatkumoteoria jaottelee virtavedet latvavesiin, keskikokoisiin puroihin ja suuriin jokiin,
niin että puron koko linkittyy orgaanisen aineksen pidätyskykyyn ja prosessointiin.
Jokijatkumoteoria ei sovi suoraan sovellettavaksi korkeiden leveyspiirien vuoristopuroihin,
mutta perusajatukseltaan se toimii hyvänä vertailupohjana (Kalff 2002).
Arktis-alpiiniset virtavedet ovat yleensä runsashappisia ja turbulentteja, joissa virtaama ja
virtausnopeus vaihtelevat ajallisesti. Pyörteinen virtaus yläjuoksulla edistää kaasujen
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liukenemista veteen, jolloin kokonaishappipitoisuudet ovat korkeita (Hieber et al. 2001).
Veden virtaus rapauttaa tehokkaasti kivimateriaalia ja muuttaa sitä kautta veden
kemikaalipitoisuuksia ja sähkönjohtavuutta. Mitä enemmän purossa on veden virtauksen
kannalta häiriötekijöitä, sitä ”imukykyisempi” se on ravinteiden suhteen ja näin ollen
pidätyskapasiteetiltään suurempi. Eliöt pystyvät näin ollen hyödyntämään ravinteita
helpommin, kun vesi pidättyy matkalla oleviin esteisiin, eivätkä ravinteet kulkeudu niin
nopeasti alajuoksulle (Closs et al. 2004).
Kapeauomaiset latvavedet kärsivät usein kasvillisuuden aiheuttamasta varjostuksesta, ja
varsinkin metsäpuroissa levien perustuotantoa rajoittaa valon määrä, joka haittaa autotrofista
tuotantoa ja tuottaa paljon pudonnutta puuainesta. Uoman levetessä ja valon lisääntyessä
perustuotannon merkitys kasvaa samalla kun veteen päätyvän puuaineksen määrä vähenee.
Heterotrofisten latvavesien vaihtumiseen autotrofisiksi keskikokoisiksi puroiksi vaikuttaa
myös yläjuoksulta kulkeutuva orgaanisen aineen määrä. Arktisissa ja alpiinisissa puroissa tätä
varjostukseen liittyvää vaihettumista ei välttämättä ilmene, vaan purot ovat autotrofisia
lämpötilan ja ravinteiden rajoittamina, ei niinkään valon (Ward, 1989, 1994; Hill 1996; Kalff
2002). Tilanne saattaa olla kuitenkin käänteinen arktis-alpiinisissa puroissa, joissa latvavedet
ovat niukkakasvuisella paljakalla, ja puron keskiosat vastaavasti reunakasvillisuuden
varjostamia. Taulukossa 1 on vertailtu keskenään metsäisen vuoristopuron ja arktis-alpiinisen
vuoristopuron ominaisuuksia, joka summaa osaltaan habitaattien muodostumiseen vaikuttavia
tekijöitä. Tutkimuspuroilla esiintyi molempia habitaatteja korkeusgradientin matkalla.
Taulukko 1.  Arktis-alpiinisen puron ja metsäisen vuoristopuron väliset eroavaisuudet tiettyjen
fysikaalisten, biologisten ja kemiallisten ominaisuuksien perusteella  (muokattu Ward, 1994).
Ominaisuus Arktis- alpiniinen puro Metsäinen vuoristopuro
Lehväkatos avoin suljettu
Reunustava kasvillisuus puuttuu / matala pensaikko ruohikko, puusto, pensaikko
Pudonnut puuaines puuttuu tärkeä habitaatti
Lumipeite laikuittainen paksu
Orgaanisen aineksen pidätyskyky heikko hyvä
Lehtikarikkeen määrä puuttuu / harva tärkein energianlähde
Autotrofinen tuotanto lämpötila / ravinteet rajoittavat valo rajoittaa
Trofiatila autotrofinen / omavarainen heterotrofinen / toisenvarainen
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Arktis-alpiinisten purojen eliöt ovat sopeutuneet elinympäristönsä luonnollisiin häiriöihin.
Voimakas virtaus ei välttämättä vaikuta paikalliseen lajimäärän negatiivisesti. Alun perin
Grimen (1973) kehittämän keskitason häiriöteorian mukaan elinympäristön liian vähäinen
häiriö aiheuttaa diversiteetin vähenemistä kasvavan kilpailun takia. Kun taas liian usein
toistuva häiriö vähentää diversiteettiä huonon leviämiskyvyn omaavien lajien osalta.
Häiriötekijöihin sopeutuneet eliöt saattavat jopa hyötyä häiriöistä niin, että lajimäärä kasvaa
suuremmaksi kuin häiriöttömissä paikoissa, joissa vahvat lajit eivät ole syrjäyttämässä
heikompia. Hyvin vakaissa oloissa saattaa muodostua biomassaltaan suuria, vähälajisia
yhteisöjä, joissa tietyn ympäristöoptimin omaavat lajit ovat dominoivia (Ward 1989;
McCormick 1996; Wilkinson 1999; Muotka et al. 2004). Toistuvat häiriöt virtausnopeudessa
voivat kuitenkin rajoittaa biomassan kasvua puroissa merkittävästi ja jopa kumota muiden
potentiaalisesti rajoittavien tekijöiden, kuten ravinteiden, aiheuttamat vaikutukset.
Virtausnopeuden aiheuttamat häiriöt korostuvat etenkin alpiinisissa ja voimakkaasti
reunustavan kasvillisuuden varjostamissa puroissa. Suuri osa piilevälajeista pystyy
kasvamaan monilla eri pinnoilla, mutta kykenevät kehittämään vakaita yhteisöjä vain jos ne
saavat kehittyä tarpeeksi häiriöttömissä olosuhteissa. (Stevenson et al. 1996; Wilkinson
1999).
Pituussuuntaiset muutokset yhteisörakenteessa heijastavat eroavaisuuksia eri lajien kyvyssä
sietää muutoksia kemiallisissa, fysikaalisissa ja bioottisissa olosuhteissa. Virtaavan veden ja
uoman rakenteen vuorovaikutus määrittää pienellä mittakaavalla pitkälti habitaatin vakauden
ja sen, missä eri lajit voivat menestyä. Mikrohabitaattitasolla tarkasteltuna vaihtelu veden
pyörteisyydessä, pohjamateriaalissa ja ravinteiden saannissa voi olla hyvinkin suurta. Kyky
liikkua eri habitaattien välillä epävakaassa ja alueellisesti heterogeenisessä ympäristössä, voi
edesauttaa elinvoimaisten populaatioiden muodostumista ja menestymistä (Vannote et al.
1980; Closs et al. 2004).
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VI AINEISTO JA TUTKIMUSMENETELMÄT
6.1 Tutkimusalue
Piilevä- ja vesinäytteet kerättiin 20–24.8.2013 välisenä aikana Kilpisjärven ja Skibotnin
ympäristöstä (kuva 6). Vertailupuron näytteet oli kerätty Pyreneiden alueelta 4–5.10.2012.
Kilpisjärven tutkimuspuro sijaitsee arktis-alpiinisella ekoalueella. Vuosittainen sademäärä
tutkimusalueella on keskimäärin 414 mm ja keskilämpötila -2,5 ̊C (Weckström et al. 1997).
Alueelle tyypillinen kasvillisuus vaihtelee puuttomasta paljakasta tunturikoivikkoon (kuva 7).
Kilpisjärven tutkimuspuron alueella absoluuttinen korkeus vaihtelee välillä 470–950 m mpy.
ja puuraja sijaitsee noin 600–650 m mpy korkeudessa (Heino et al. 2002). Näytteenottopaikat
Norjan puolella (Lepänjoki ja Helligskogen) sijaitsevat alueella, jossa gradientin yläosa on
puutonta paljakkaa, muuttuen alempana tunturikoivikoksi ja lähempänä merenpinnan tasoa
reheväksi lehtipuuvoittoiseksi sekametsäksi (kuva 7D). Vuotuinen sadanta Skibotnin alueella
on keskimäärin 300 mm ja vuoden keskilämpötila 2,5 ̊C (Norjan ilmatieteenlaitos 2014). Alue
kuuluu Skandeihin ja absoluuttinen korkeusvaihtelu tutkimuspurojen alueella on 0–1300 m
mpy. Metsänraja alueella sijaitsee noin 500–550 m mpy korkeudessa (Norges kart 2014).
Lepänjoen ja Helligskogenin tutkimusalueilla puroja ympäröivä kasvillisuus vaihteli selvästi
enemmän kuin Kilpisjärven tutkimuspurolla. Norjan puolella purot jakautuivat gradientin
varrella trofiatilaltaan selvemmin avoimeen autotrofiseen osioon yläjuoksulla (kuva 7A) ja
suljettuun heterotrofiseen osioon (kuvat 7C ja 7D) osioon alajuoksulla (vertaa taulukko 1).
Varsinainen metsänraja on varsin selkeä Norjan puroilla, kun taas Kilpisjärven puolella puroa
reunustava kasvillisuus on melko niukkaa alajuoksulle asti (kuva 7B)
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Kuva 6. Purojen ja näytteenottopaikkojen sijainti kartalla. Valkoiset pallot kuvaavat havaintopisteitä
(Maastotietokanta 2014)
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Kuva 7. Erilaisia kasvillisuustyyppejä gradienttien varrelta. Kuvassa A tunturipaljakkaa Helligskogenin
yläjuoksulta 732 m mpy (69.12.773 P, 20.44.079 I). Kuvassa B harvaa tunturikoivikkoa Kilpisjärvellä
545 m mpy (68.58.307 P, 20.58.855 I). Kuvassa C rehevämpää koivikkoa Lepänjoen alajuoksulla 375
m mpy (69.22.809 P, 20.21.205 I). Kuvassa D sekametsää Lepänjoen alajuoksulla 21 m mpy
(69.22.716 P, 20.17.775 I). Kuvat Liisa Kallajoki & Tiina Stigzelius.
6.2 Näytteenotto
Kultakin korkeusgradientilta pyrittiin keräämään tarvittavat havainnot tasavälein (m mpy)
koko puron matkalta. Näytteitä oli tarkoitus kerätä keskimäärin 20 jokaisesta purosta, mutta
paikoittain maaston jyrkästä profiilista johtuen, tämä ei onnistunut, eikä tavoitteeseen
näytemäärän osalta päästy. Kilpisjärven puron kohdalla ongelmana ei ollut maaston jyrkkyys,
vaan gradientin lyhyys ja loiva profiili puron alajuoksulla. Näytteenotto ja käsittely tehtiin
Elorannan et al. (2007) menetelmäohjetta mukaillen, joka perustuu standardiin SFS-EN
13946 (Veden laatu - Jokivesien piilevien näytteenotto ja esikäsittely).
Näytteenottopaikkoja oli yhteensä 65, Pyreneiltä 21, Lepänjoelta 17, Helligskogenista 15 ja
Kilpisjärveltä 12 näytettä. Näytteenottopaikkojen korkeudet vaihtelivat välillä 21–2500 m
mpy. Pohjoisten purojen näytteenottopaikkojen maksimikorkeus oli 877 m mpy ja
minimikorkeus 21 m mpy. Pyreneiden vertailupurolla näytteenottopaikkojen korkeus vaihteli
välillä 850–2500 m mpy. Gradienttien pituudeksi tuli Pyreneillä 1650 m, Lepänjoella 805 m,
Helligskogenissa 482 m ja Kilpisjärven purolla 401 m. Osa puroista (Kilpisjärven ja
Helligskogenin purot) sai alkunsa pienistä järvistä, joten aivan puron alkulähteiltä ei otettu
näytteitä, sillä seisovassa vedessä (järvet, lammet) viihtyvät planktiset lajit poikkeavat
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virtavesissä viihtyvästä eliöstöstä, eivätkä kuulu fytobentokseen, joten ne sivuutettiin myös
solujen laskentavaiheessa, mikäli niitä sinne asti oli päätynyt (Winter &  Duthie, 2000).
Jokaiselta näytepisteeltä kerättiin sattumanvaraisesti 10 kiveä. Kiviä kerättiin näytepaikan eri
osista edustavuuden varmistamiseksi, sillä lajiston on todettu vaihtelevan veden virtausolojen
mukaan (kuva 8A) (Kelly et al. 1998; Hieber et al. 2001; Eloranta et al. 2007). Kivien
pinnalta harjattiin hammasharjalla biofilmi 25cm2 kokoiselta alueelta (kuva 8B). Näyteala oli
standardoitu, jotta jokaiselta näytepisteeltä saataisiin keskenään vertailukelpoiset näytteet ja
jotta näytteeseen saataisiin riittävä määrä biofilmiä piilevien tunnistusta ja laskentaa varten.
Osanäytteet yhdistettiin yhdeksi kokoomanäytteeksi, johon lisättiin säilyvyyden
parantamiseksi etanolia. Kultakin näytteenottopaikalta otettiin lisäksi 0,5 l vesinäyte
kokonaisfosforin ja -typen määritystä varten. Näytteenottopaikoilta mitattiin myös virtavesien
eliöiden kannalta tärkeitä ympäristömuuttujia: Virtausnopeus, kasvillisuuden varjostus,
kokonaishappi, kivien keskimääräisen koko, pH, uoman leveys, lämpötila, syvyys ja
sähkönjohtavuus (Eloranta et al. 2007). Liitteeseen 2 on koottu kaikki puroista mitattujen
ympäristömuuttujien tilastolliset tunnusluvut. Liitteissä 3 ja 4 on hajontakuvat korkeuden
suhteen korreloivista ympäristömuuttujista ja niiden tilastollisista merkitsevyyksistä sekä
pohjoisilla puroilla että Pyreneiden vertailupurolla. Mukaan on otettu yleisesti tärkeinä
pidettyjä kemiallisia ja fysikaalisia ympäristömuuttujia. Kolmen pohjoisen puron ja
Pyreneiden puron mitatut ympäristömuuttujat olivat muuten samat, paitsi Pyreneiden
aineistosta puuttui kokonaishappimittaukset. Jianjun Wang, joka oli kerännyt näytteet
Pyreneiltä, toimitti fysikokemialliset mittaustulokset vertailupuron osalta.
Näytteenottopaikkojen GPS pisteet tallennettiin myöhempää paikannusta varten.
Kuva 8. A) Näytteenottoa Helligskogenin purolla 530m mpy, (69.12.507 P, 20.43.284 I). B) 25 cm2
harjattua biofilmiä Lepänjoella 480 m mpy (69.22.871 P, 20.21.645 I). Kuva A Tiina Stigzelius
22.8.2013, kuva B tekijän 20.8.2013.
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6.3 Piilevänäytteiden käsittely ja tunnistus
Kokoomapiilevänäytteistä poistettiin vetyperoksidin (30 %) avulla avoimessa märkäpoltossa
orgaaninen aines. Näytteet pestiin ja sentrifugoitiin kolmesti hapetuskemikaalien
poistamiseksi. Riittävä määrä näytettä pipetoitiin objektilasille, jonka jälkeen näytteen
sisältämä neste haihdutettiin pois. Tämän jälkeen piilevät kiinnitettiin näytelasille erityisesti
piileväpreparaatteihin soveltuvalla hartsilla, Naphraxilla. Petaushartsin sisältämä tolueeni
haihdutettiin preparaattia keittolevyllä kuumentaen, jotta peitinlasi kiinnittyi kunnolla
alustaansa ja tunnistamista hankaloittavat ilmakuplat saatiin pois. Jokaisesta näytteestä tehtiin
myös rinnakkaispreparaatit, mikä mahdollistaisi riittävän solumäärän laskeminen myös
niukkasoluisista näytteistä. (Soininen et al. 2004; Eloranta et al. 2007; Wetzel et al. 2012:
Antoniades et al. 2009; Astorga et al. 2011; Virtanen et al. 2011). Piilevien tunnistus tehtiin
lajitasolle Krammer & Lange- Bertalot (1988–1991) mukaan, ja jokaisesta näytteestä
laskettiin valomikroskoopilla 1000 x suurennuksella vähintään 300 valvaa tai frustulia
(Stevenson et al. 1996; Antoniades et al. 2009; Wetzel et al. 2012; Gudmundsdottir et al.
2013).
6.4 Kemialliset analyysit
Vesinäytteiden kemialliset analyysit, kokonaisfosforin ja kokonaistypen määritys, tehtiin
laitoksen laboratoriossa standardien SFS-EN 1189 (1997) ja SFS-EN ISO 11905-1 (1998)
mukaan, jotka on kuvailtu laitoksen ympäristölaboratorion toimintakäsikirjassa.
Kokonaisfosforin ja -typen määrityksestä saadut arvot olivat sallitun poikkeaman sisällä
(Virkanen et al. 2012).
6.5 Aineiston käsittely ja tilastolliset menetelmät
Aineiston analysointiin käytettiin tilastolliseen laskentaan ja graafiseen esittämiseen
tarkoitettua R-ohjelmaa (R Deveploment Core Team, 2009). Suuren ja pienen mittakaavan
beta-diversiteetti ( kuva 4, sivu 19) laskettiin R-ohjelman Vegan-paketilla (Oksanen et al.
2006, Oksanen, 2013b), jolla tehtiin myös suurin osa muista analyyseistä. Piileväaineisto
standardoitiin Hellinger-metodilla, joka perustuu aineiston neliöjuurimuutokseen jaettuna
näytteenottopaikkojen (rivien) kokonaismäärällä. Hellinger-muunnosta pidetään hyvin
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käyttökelpoisena standardointikeinona euklidisten etäisyyksien ja yhteisöaineistojen
analysoinnissa, sillä se tasapainottaa aineistoa lajirunsauden nollahavaintojen ja suurien
arvojen välillä (Kindt & Coe, 2005; Legendre et al. 2005; Oksanen, 2013b, 2014; Tang et al.
2013).  Kaikille muille ympäristömuuttujille, paitsi pH-arvoille ja varjostukselle, tehtiin log-
muunnos lineaarisuuden saavuttamiseksi (Potapova & Charles 2002). Aineiston
standardoinnin jälkeen siitä muodostettiin kolme etäisyysmatriisia: Bioottinen
dissimilariteettimatriisi piilevien lajikoostumuksesta, ympäristömatriisi mitatuista
ympäristömuuttujista ja spatiaalinen etäisyysmatriisi korkeusaineistosta (Martiny et al. 2006;
Heino & Soininen, 2010; Wang et al. 2012).
6.5.1 Suuren mittakaavan beta-diversiteetti
Kappaleessa 2.1 kuvailtua Toblerin (1970) lakia havaintojen samankaltaisuudesta kutsutaan
laajemmin spatiaaliseksi autokorrelaatioksi, joka on ekologisten muuttujien hyvin yleinen
ominaisuus. Se voi muodostua ongelmalliseksi ominaisuudeksi tilastollista analyysiä
tehdessä, sillä perusolettamus on, että havainnot ovat itsenäisiä ja toisistaan riippumattomia.
Siksi onkin tärkeää erottaa spatiaaliset tekijät ympäristötekijöistä, jotta voidaan havaita
vaihdunnan taustalla mahdollisesti vaikuttava spatiaalinen rakenne (Fortin et al. 2002).
Tutkimuksessa suuren mittakaavan beta-diversiteetilla tarkoitetaan yhteisörakenteen muutosta
kaikkien havaintopisteiden välillä koko gradientin matkalla (kuva 4, sivu 19).
Yhteisörakenteen muutosta tutkittiin yksinkertaisen Mantelin testin (Mantel, 1967) sekä
ositetun Mantelin testin (Smouse et al. 1986) avulla. Yksinkertainen Mantelin testi vertailee
keskenään kahta etäisyysmatriisia, kun ositettu Mantelin testi vertailee puolestaan kolmea
matriisia. Ositetussa Mantelin testissä voidaan analyysistä poistaa tiettyjen muuttujien
vaikutus, jolloin saadaan selville tutkittavien muuttujien (korkeus- tai ympäristögradientti)
”puhdas” vaikutus vastemuuttujiin (tässä työssä yhteisön dissimilariteettiarvot). Osituksen
tarkoitus on testata aineistoa virheellisen korrelaation varalta, ennen kuin aineistoa tulkitaan
kausaalisessa viitekehyksessä (kuva 9) (Legendre, 1993; Goslee & Urban, 2007).
Mantelin testin tulos on näiden keskenään vertailtavien etäisyysmatriisien välinen
korrelaatiokerroin (Mantelin r ja tilastollinen merkitsevyys). Palautuva arvo aineiston
standardoinnin jälkeen on välillä -1,0 ja 1,0, joka on verrattavissa Pearsonin
korrelaatiokertoimeen (taulukko 2). Tämän kertoimen merkitsevyyttä arvioidaan
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permutoimalla (alkioiden järjestystä muuttamalla) ensimmäisen matriisin rivejä ja sarakkeita.
Analyysissä käytettiin 999 permutaatiota, jota pidetään riittävänä määränä tämänkokoiselle
aineistolle. (Legendre 1993, 2005; Legendre & Legendre 1998; Heino & Soininen 2010;
Oksanen 2013b).  Mantelin testi vertaa koko korkeusgradientin matkalla, mikäli toisiaan joko
spatiaalisesti tai ympäristö-olosuhteiltaan lähellä sijaitsevat näytepisteet, ovat myös
lajikoostumukseltaan samanlaisia. Kun taas ositetun Mantelin testin avulla pyritään
vastaamaan kysymykseen, kuinka paljon yhteisörakenteen vaihtelusta spatiaalinen etäisyys
(korkeus) selittää, kun ympäristötekijöiden vaikutus on poistettu ja toisinpäin? (Urban, 2003;
Goslee & Urban, 2006).
Kuva 9. Käsitteellinen kaavio vaihtelun osituksesta; yhteisörakennetta muokkaavien taustatekijöiden
välisistä suhteista. Kaaviossa korkeusgradientin mukana myös ympäristötekijöissä tapahtuu
muutoksia. Ympäristötekijät puolestaan vaikuttavat yhteisörakenteeseen, joten molempien näiden
välillä vallitsee kausaalinen suhde. Yhteisörakenteen ja korkeuden välillä vallitsee näennäinen
epäsuora suhde, joka heijastelee ympäristötekijöiden aiheuttamaa riippuvuussuhdetta. Korkeuden
”puhdas” vaikutus yhteisörakenteen vaihteluun saadaan esille sen jälkeen kun ympäristötekijöiden
vaikutus on poistettu osittaisessa Mantelin testissä (muokattu Urban 2003 ja Legendre et al. 2005
pohjalta).
Yhteisörakenteen muutosnopeutta (distance decay) korkeusgradientilla tutkittiin laskemalla
similariteetin puoliintumismatka (halving distance), eli vertikaalinen etäisyys, jonka aikana
puolet lajeista on korvautunut toisilla alkutilanteeseen verrattuna (kuva 10, taulukko 3), eli
toisin sanoen similariteetin 50 % pienenemistä. Alun similariteetti (initial similarity) kuvaa
beta-diversiteettiä vertikaalisen etäisyyden ollessa 0 m. Näin ollen pieni alun similariteetti,
heijastelee suurta beta-diversiteettia pienellä mittakaavalla. Puoliintumismatka voidaan laskea
kaikille regressiosuorille ja se määräytyy alun similariteetin ja regressiosuoran
kulmakertoimen perusteella (β-α/2*β) (Soininen et al. 2007b). Puoliintumismatka kuvastaa
yhteisörakenteen vaihduntanopeutta etäisyyden suhteen; mitä suurempi puoliintumismatka,
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sitä hitaampi yhteisörakenteen muutosnopeus. Se on usein korrelaatiokerrointa
havainnollisempi mitta similariteetin muutosnopeuden ja etäisyyden välisestä suhteesta, joka
helpottaa tutkimuspurojen välistä vertailua (Soininen et al. 2007b; Astorga et al. 2012; Wetzel
et al. 2012). Tässä työssä puoliintumismatkalla tarkoitetaan vertikaalista etäisyyttä metreinä.
Kuva 10. Käsitteellinen kaavio yhteisörakenteen muutosnopeudesta (distance decay) vertikaalisen
etäisyyden suhteen. Y-akseli kuvastaa yhteisön similariteettia ja X-akseli vertikaalista etäisyyttä,
korkeutta (m). Alkuperäisen yhteisön similariteetti on α=0,6. α*0,5=0,3 kuvaa yhteisön similariteettia
kun 50 % lajeista on korvautunut toisilla. Mustan regressiosuoran avulla voidaan näin ollen ennustaa
similariteetin puoliintumismatka, eli vertikaalinen etäisyys (m), jonka aikana puolet lajeista on
korvautunut toisilla alkutilanteeseen verrattuna (muokattu Soininen 2010, 2011).
Halusin testata aineiston käyttäytymistä useammalla kuin yhdellä beta-diversiteetti-indeksillä,
sillä kirjallisuuden perusteella yhden ainoan indeksin valinta tuntui varsin rajoittuneelta,
ottaen huomioon indeksien suuren määrän ja niiden painottamien ominaisuuksien
vaihtelevuuden. Indeksejä vertailemalla niiden väliset eroavaisuudet konkretisoituvat ja
mahdollistavat teoriassa perustellumman kokonaistulkinnan, mikäli erot tuloksissa ovat
ilmeisiä. Suuren mittakaavan beta-diversiteetti laskettiin kolmella eri indeksillä: Sørensenin,
Simpsonin ja Morisita-Hornin indekseillä. Nämä indeksit perustuvat yhteisön
dissimilariteettiin, mutta ottavat vaihtelevasti huomioon myös lajien runsaussuhteet.
Sørensenin indeksi (vastaa Bray-Curtisin dissimilariteetti-indeksiä) ottaa huomioon lajien
runsaussuhteet, mutta reagoi näytemäärään. Simpsonin indeksi huomioi runsaussuhteet, mutta
on immuuni lajimäärägradientille, eikä muutu, mikäli jokin laji putoaa pois toisesta
vertailtavasta näytteestä, mutta ei korvaudu uudella lajilla. Morisita-Hornin indeksi huomioi
myös lajien runsaussuhteet, mutta painottaa siinä yleisimpiä lajeja.
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6.5.2 Pienen mittakaavan beta-diversiteetti
Pienen mittakaavan beta-diversiteetti kuvaa lajiston vaihduntaa vierekkäisten
havaintopaikkojen välillä (kuva 4, sivu 19). tutkittiin kaikilla kolmella indeksillä. Korkeuden
vaikutusta lajiston muutoksen tasoon tutkittiin laskemalla ensin beta-diversiteettiarvot
vierekkäin sijaitsevien näytteenottopaikkojen välille bioottisesta similariteettimatriisista.
Tämän jälkeen saadut arvot piirrettiin kuvaajaan korkeuden ollessa selittävänä muuttujana
(kuvat 16 ja 17) ja tuloksen merkitsevyyttä arvioitiin lineaarisen mallin avulla (Wang et al.
2012). Myös pienen mittakaavan beta-diversiteettiä tutkittiin kaikilla kolmella indeksillä.
6.6 Monimuuttujamenetelmät
Monimuuttuja-analyysejä käytetään aineiston tarkasteluun silloin, kun halutaan etsiä
riippuvuussuhteita mm. näytepisteiden tai lajien, ja niihin vaikuttavien useiden muuttujien
välillä. Ordinaatioanalyysi pyrkii yksinkertaistamaan kompleksisen ja moniulotteisen
aineiston kaksiulotteiseksi graafiksi, joka kuvaa samankaltaisuutta näytepisteiden välillä, kun
taas esimerkiksi klusterianalyysi pyrkii yksinkertaistamaan näytepisteet lajikoostumukseltaan
samankaltaisiin luokkiin (Oksanen, 2014; Southwood & Henderson, 2000). Mikäli on syytä
olettaa että muuttujat eivät ryhmity luonnostaan, voidaan hyödyntää ordinaatioanalyysiä. Sen
tarkoituksena on usein kuvata yhteisörakennetta muovaavia ja niiden taustalla vaikuttavia
ympäristötekijöitä. Ordinaatioanalyysi perustuu olettamukseen, että muuttujat muodostavat
vaihtelun jatkumon, jonka avulla näytteiden välisiä suhteita voidaan tarkastella. Mikäli sen
sijaan halutaan ryhmitellä muuttujia erillisiin ryhmiin, voidaan puolestaan hyödyntää
klusterianalyysiä (Stevenson et al. 1996; Southwood & Henderson, 2000). Tutkimuksessa
olen käyttänyt kumpaakin monimuuttujamenetelmää; ordinaatioanlyysiä ja hierarkista
ryhmittelyanalyysiä.
6.6.1 Redundanssianalyysi
Lajistovaihtelun ja ympäristövaihtelun välistä suhdetta tutkittiin suoran (myös rajoitetun)
ordinaatiomenetelmän, redundanssianalyysin (RDA), avulla. Rajoitetussa
ordinaatioanalyysissä huomioidaan ympäristömuuttujat osana analyysia, kun taas
rajoittamattomissa ordinaatioanalyyseissä käytetään vain lajistoaineistoa. Rajoitettu
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ordinaatioanalyysi pyrkii selittämään lajiston vaihtelua näytepisteiden välillä
ympäristömuuttujien avulla. RDA järjestää näytepisteet geometrisesti niin, että niiden väliset
etäisyydet kuvaavat näytepisteiden ekologista etäisyyttä. Ympäristömuuttujat esitetään
syntyvässä kuvaajassa nuolina, joiden pituus kuvaa sekä ympäristömuuttujan ja akselin
välisen korrelaation voimakkuutta että muuttujan merkittävyyttä lajiston vaihtelussa. Arvo
kasvaa nuolen suuntaan ja pienenee vastakkaiseen suuntaan. Kukin näytteenottopiste
projisoituu kohtisuorassa nuolen suuntaan kuvaten ympäristömuuttujan arvoa (liite 5) (ter
Braak 1994). Tämä mahdollistaa ympäristömuuttujien ja lajikoostumuksen välisen suhteen
tarkastelun. Toisin sanoen, mitä lähempänä näytepisteet ovat toisiaan, sitä
samankaltaisemmissa ympäristöolosuhteissa niiden lajit usein myös viihtyvät; jolloin
etäisyyden kasvaessa myös lajiston dissimilariteetti kasvaa (ter Braak 1994; Stevenson et al.
1996; Kindt & Coe, 2005; Antoniades et al. 2009; Oksanen, 2014).
Redundanssianalyysi mahdollistaa alkuperäisen lajistoaineiston käytön, sillä se ottaa
huomioon vaihtelut lajien runsauksissa, eikä näin ollen korosta harvinaisia lajeja.
Ordinaatioanalyyseistä RDA ja PCA (pääkomponenttianalyysi) sopivat hyvin lyhyille
gradienteille, koska ne olettavat aineistossa lineaariset vasteet. Pidemmillä gradienteilla
ongelmaksi muodostuu lajien vaihtuminen toisiksi, joka aiheuttaa aineistoon paljon nollia (ter
Braak 1994; Legendre & Gallagher, 2001). Tämä voidaan kuitenkin välttää mm. Hellinger-
muunnoksella, joka tasapainottaa aineistoa (ter Braak 1994; Kindt & Coe, 2005; Legendre et
al. 2005; Tuimala, 2010). Analyysistä poistetaan yleensä keskenään voimakkaasti korreloivat
muuttujat r > 0,750 (Tang et al. 2013), mutta mitkään muuttujat pohjoisen puroissa eivät
korreloineet keskenään niin voimakkaasti, joten analyysiin otettiin mukaan kaikki mitatut
ympäristömuuttujat, paitsi kokonaisfosfori, jonka määrät jäivät alle määritysarvojen.
6.6.2 Hierarkinen ryhmittelyanalyysi
Beta-diversiteettiä voidaan hahmottaa myös ryhmittelyanalyysin avulla, jossa aineistosta
pyritään muodostamaan kompakteja ryhmiä samankaltaisten näytepisteiden välillä.
Tarkasteltaessa näytepisteiden välisiä eroavaisuuksia aineiston ryhmittelyn avulla, voidaan
analyysin pohjana käyttää aiemmin mainittuja similariteetti-indeksejä (Legendre et al. 2005).
Hierarkkisen ryhmittelyanalyysin tulos esitetään usein luokittelupuun, eli dendrogrammin
muodossa (liite 6). Dendrogrammissa näytepisteet luokitellaan ryhmiin similariteetin
perusteella, ns. alhaalta ylös, luokittelutavasta riippuen. Ensin ryhmitellään
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samankaltaisimmat näytepisteet, jonka jälkeen muodostuneet ryhmät yhdistetään niiden
similariteetin perusteella suurempiin ryhmiin. Ryhmien yhdistely jatkuu kunnes kaikki
näytepisteet ovat hierarkkisesti järjestetty. Ryhmittelyperusteena voidaan käyttää mm. single,
average ja complete linkage- ryhmittelyä. Single linkage yhdistää kaksi ryhmää joiden
etäisyys on pienin mahdollinen. Average linkage menetelmässä ryhmien etäisyys on
klusterien välisen keskipisteiden etäisyys. Complete linkagessa taas klustereiden välinen
etäisyys on pisin mahdollinen etäisyys ryhmien välillä (Oksanen 2014; Southwood &
Henderson 2000).
Kuten muidenkin luokittelumenetelmien kanssa, myös hierarkkisen ryhmittelyn ongelmana
on menetelmän subjektiivisuus. Lopputulokseen vaikuttavat aineiston laatu, etäisyysmitta ja
valitut parametrit (esimerkiksi klusterien lukumäärä ja luokitteluperuste). Parhaiden
luokittelumetodien valintaan ei ole sovellettavissa objektiivisia vertailuperusteita, ja myös
täysin satunnainen aineisto voi tuottaa kelvollisen näköisen dendrogrammin (Southwood &
Henderson 2000). Tämän tutkimuksen ryhmittelyanalyysissä käytettiin Hellinger-
muunnettuja similariteettiarvoja, jotka oli saatu pienen mittakaavan beta-diversiteetin
määrityksessä. Ryhmittelyanalyysissä käytettiin Sørensenin indeksiä, joka soveltuu hyvin
kvantitatiivisen lajiaineiston käsittelyyn. Luokitteluperusteena käytettiin average linkage
toimintoa, joka on ryhmittelyssään neutraalimpi muihin luokitteluperusteisiin verrattuna ja
tuottaa kompakteja ryhmiä (Oksanen 2013a, 2014).
6.7 Rapoportin sääntö
Rapoportin vaikutuksen selvittämiseksi valittiin Rohde et al. (1993) kehittämä
keskipistemenetelmä, sillä se ei ole yhtä herkkä kuin Stevensin metodi (1992), jossa käytetään
esiintymisalueiden keskimääräistä kokoa (Fleischman et al. 1998; Sanders, 2002; Fu et al.
2004; McCain & Knight, 2013). Rapoportin sääntöä tutkittiin keskipiste-menetelmän avulla
(Rohde et al. 1993), johon otettiin mukaan vain ne lajit, jotka esiintyivät vähintään viidessä
näytteenottopaikassa. Tämä siksi, että ilman karsintaa lajimäärä olisi kasvanut puroittain niin
suureksi, että harvalukuisempien lajien vaikutus olisi ylikorostunut. Lajien karsinnassa
kuitenkin oletettiin, että tietty laji esiintyy myös maksimikorkeutensa ja minimikorkeutensa
välillä, vaikka sitä ei joka näytepisteellä olisi havaittukaan. Havaittujen solujen suhteellisella
runsaudella per havaintopaikka ei ollut merkitystä, vain kokonaishavaintojen lukumäärällä
(Sanders, 2002; Fu et al. 2004). Karsitusta lajistoaineistosta laskettiin kullekin lajille sen
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esiintymisalueen koko. Esiintymisalueen keskipiste laskettiin minimi- ja maksimihavaintojen
keskiarvona. Näin saadut lajien esiintymisalueiden keskipisteet järjestettiin purokohtaisesti
korkeuden mukaan alenavassa järjestyksessä (kuvat 10, 11, 12 ja 13). Rapoportin sääntöä
testattiin sekä janakuvaajilla (kuvat 10, 11, 12 ja 13) että lineaarisella regressiolla.
Janakuvassa esiintymisalueiden koot ja keskipisteet erottuvat selvästi lajeineen, kun taas
hajontakuva kuvastaa paremmin muuttujien välistä suhdetta (kuva 14).
VII TULOKSET
7.1 Piilevien lajimäärät ja yhteisörakenteen koostumus
Aineistosta tunnistettiin yhteensä 152 piilevälajia. Soluja laskettiin keskimäärin 309
kappaletta kustakin näytteestä. Keskimääräinen lajimäärä kullakin havaintopaikalla oli 24
lajia. Lajimäärä oli pienin Lepänjoella 104 metrin korkeudessa (3 lajia) ja suurin
Kilpisjärvellä 510 metrin korkeudessa (36 lajia). Havaitut lajimäärät eivät noudattaneet yleisiä
lajirunsauden malleja, eikä korkeuden ja lajirunsauden suhde ollut tilastollisesti merkitsevä
yhdelläkään purolla (kuva 11). Suurinta lajimäärän vaihtelu oli Lepänjoella, jossa lajimäärä
vaihteli välillä 3 ja 33 keskihajonnan ollessa 8,8. Pienintä lajimäärän vaihtelu oli
Helligskogenin purossa, jonka lajimäärä vaihteli välillä 17 ja 30. Helligskogenin lajimäärän
keskihajonta oli 3,9.
Alkuperäisessä aineistossa oli yhteensä 19 lajia, joita oli ≥1 % koko aineiston solumäärästä.
Nämä 19 lajia muodostavat yhteensä 81,3 % kaikista lasketuista soluista. Solumääriltään
runsaslukuisimmat lajit olivat: Achnanthes biasolettiana, Achnanthes minutissima,
Achnanthes pusilla, Anomoeoneis brachysira, Anomoeoneis vitrea, Cocconeis placentula,
Cymbella affinis, Cymbella delicatula, Cymbella minuta, Eunotia exigua, Eunotia meisteri,
Eunotia praerupta, Fragilaria arcus, Fragilaria capucina, Fragilaria pinnata, Fragilaria
ulna, Gomphonema clavatum, Nitzschia perminuta ja Tabellaria flocculosa. Solumäärältään
runsaslukuisin laji oli Achnanthes minutissima, joka muodosti 28,9 % koko aineistosta.
Toiseksi runsaslukuisin laji solumäärältään oli Tabellaria flocculosa, joka muodosti 16,3 %
koko aineistosta. Yhdessä nämä runsaslukuisimmat lajit muodostivat lähes puolet (45,2 %)
aineiston kokonaismäärästä.
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Kuva 11. Lajirunsauden ja korkeuden suhde kussakin purossa Spearmanin korrelaatiokertoimella.
Helligskogen n=15, Lepänjoki n=17, Pyreneet n=21 ja Kilpisjärvi (n=12). Sininen katkoviiva on
regressiosuora. Punainen viiva on muuttujien välisiä suhteita sovittava lowess-trendiviiva.
Mikäli huomioidaan vain pohjoisen kolme puroa, solumääriltään runsaslukuisimpia lajeja ≥ 1
% oli yhteensä 19. Pohjoisen purojen runsaslukuisimmat lajit olivat: Achnanthes marginulata,
Achnanthes minutissima, Achnanthes petersenii, Achnanthes pusilla, Anomoeoneis
brachysira, Anomoeoneis vitrea,, Cymbella affinis, Cymbella minuta, Eunotia exigua, Eunotia
meisteri, Eunotia praerupta, Fragilaria arcus, Fragilaria capucina, Fragilaria pinnata,
Fragilaria ulna, Gomphonema clavatum,, Navicula radiosa, Nitzschia perminuta ja
Tabellaria flocculosa Yhdessä nämä runsaslukuisimmat lajit muodostivat 82,9 % pohjoisen
lasketuista solumääristä (liite 1). Achnanthes minutissima 19,1 %, Tabellaria flocculosa 22,9
% olivat yleisimmät lajit myös pohjoiseen rajatussa aineistossa muodostaen 42 %
kokonaismäärästä. Myös Eunotia exigua ja Fragilaria arcus muodostivat kumpikin yli 5 %
kokonaismäärästä.
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Jos tarkastellaan pelkkää Pyreneiden puroa, solumääriltään runsaslukuisimpia lajeja ≥ 1 % oli
yhteensä 14. Runsaslukuisimmat lajit Pyreneillä olivat: Achnanthes biasolettiana, Achnanthes
minutissima, Anomoeoneis brachysira, Anomoeoneis vitrea, Cocconeis placentula, Cymbella
affinis, Cymbella delicatula, Cymbella minuta, Cymbella silesiaca, Fragilaria arcus,
Fragilaria capucina, Gomphonema angustatum, Gomphonema entolejum ja Tabellaria
flocculosa.  Nämä lajit muodostivat 86,1 % solujen lasketusta kokonaismäärästä (liite 1).
Achnanthes minutissima oli Pyreneillä ehdottomasti solumäärältään runsaslukuisin laji (49,3
%) muiden lajien solumäärien jäädessä alle 5 %. Liite 1 sisältää taulukon yleisimpien lajien
runsaussuhteiden prosentuaalisesta jakautumisesta sekä pohjoisen purojen osalta että
Pyreneiltä.
7.2 Vesikemia
Suuressa osassa pohjoisten purojen näytteitä kokonaisfosforin määrät jäivät alle
määritysarvojen, joten niitä ei sisällytetty analyyseihin. Pyreneiden puroilta saatiin
kokonaistyppi- ja kokonaisfosforiarvot ja ne otettiin mukaan ympäristömuuttujien
tarkasteluun kyseisen puron osalta. Liitteeseen 2 on koottu kemiallisten analyysien ja kentällä
tehtyjen mittausten tilastollisia tunnuslukuja. Kokonaistyppiarvot olivat pohjoisen puroissa
alle 0,15 mg/l, mediaanin ollessa 0,07 mg/l. Pyreneiden vertailupurossa kokonaistypen
mediaani oli 0,01 mg/l. Pyreneiden kokonaisfosforin mediaani oli 0,25 µg/l. Kolmen
pohjoisen puron pH:n mediaani oli 6,84. Pyreneillä pH:n mediaani oli selvästi korkeampi
7,42. Sähkönjohtavuuden mediaani pohjoisen puroissa oli 26,9 µS/cm-1, kun taas Pyreneillä
1254,0 µS/cm-1. Kokonaishapen mediaani oli pohjoisissa puroissa 11,96 mg/l, Pyreneiden
kokonaishappimittaukset puuttuivat.
7.3 Yhteisörakenteen vaihdunta koko korkeusgradientin matkalla
7.3.1 Korkeuden vaikutus yhteisörakenteeseen
Piileväyhteisöjen dissimilariteetin kasvu korkeuden funktiona gradientilla oli tilastollisesti
merkitsevä kaikilla puroilla kaikilla indekseillä (P≤0,009), paitsi Lepänjoella Simpsonin
indeksillä yksinkertaisella Mantelin testillä mitattuna (kuvat 12 ja 13). Eli yhteisöjen
lajistorakenne siis muuttui tilastollisesti merkitsevästi korkeuden funktiona. Kun
ympäristömuuttujien vaikutus poistettiin osittaisessa Mantelin testissä, yhteisön
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dissimilariteetin kasvu oli tilastollisesti merkitsevä korkeuden funktiona kaikilla puroilla
paitsi Lepänjoella Simpsonin indeksillä mitattuna (taulukko 2). Ositetusta Mantelin testistä ei
voida piirtää hajontakuvaa, vaan testi palauttaa vain arvoina korrelaatiokertoimen ja
permutaatiotestin tilastollisen merkitsevyyden.
Pyreneiden vertailupurolla lajikoostumuksen dissimilariteetin ja korkeuden välinen suhde oli
yksinkertaisessa Mantelin testissä tilastollisesti erittäin merkitsevä kaikilla eri beta-
diversiteetti- indekseillä mitattuna (P<0,001). Korrelaatio oli voimakkain Sørensenin
indeksillä mitattuna (r=0,722) ja heikoin Simpsonin indeksillä (r=0,421). Ositetussa Mantelin
testissä puhdas korkeuden vaikutus oli tilastollisesti merkitsevä (P<0,008) ja korrelaatio oli
voimakkain Morisita-Hornin indeksillä mitattuna (r=0,696). Lepänjoella korrelaatio oli
voimakkain Sørensenin indeksillä sekä yksinkertaisessa (r=0,377) että ositetussa Mantelin
testissä (r=0,369). Simpsonin indeksillä
Kuva 12. Suuren mittakaavan beta-diversiteetti yhteisörakenteen ja korkeuden välillä Pyreneiden
purolla ja Lepänjoella. Y-akselin arvot ovat dissimilariteetti-arvoja. Kuvaajissa katkoviiva on
lineaarinen regressiosuora. Punainen viiva on muuttujien välisiä suhteita sovittava lowess-trendiviiva.
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mitattuna tulokset poikkesivat yllättävän paljon muista indekseistä, eikä korkeuden vaikutus
ollut merkitsevä kummallakaan testillä (P≤0,155). Muilla indekseillä mitattuna korkeuden
vaikutus oli tilastollisesti merkitsevä (P≤0,005). Helligskogenin purolla yksinkertaisen sekä
ositetun Mantelin testin tulos oli kaikilla indekseillä tilastollisesti merkitsevä tai erittäin
merkitsevä (P≤0,009). Korrelaatio oli voimakkain Sørensenin indeksillä mitattuna ositetussa
Mantelin testissä (r=0,410). Kilpisjärvellä korkeuden vaikutus oli tilastollisesti erittäin
merkitsevä sekä yksinkertaisessa että ositetussa Mantelin testissä. Korrelaatio oli voimakkain
muista puroista poiketen yksinkertaisessa Mantelin testissä, Simpsonin indeksillä (r=0,742) ja
pienin Morisita-Hornin indeksillä mitattuna.
Kuva 13. Suuren mittakaavan beta-diversiteetti yhteisörakenteen ja korkeuden välillä Helligskogenin
ja Kilpisjärven puroilla. Y-akselin arvot ovat dissimilariteetti-arvoja. Kuvaajissa katkoviiva on
lineaarinen regressiosuora. Punainen viiva on muuttujien välisiä suhteita sovittava lowess-trendiviiva.
Taulukosta 3 ilmenee kunkin puron regressiosuoran leikkauspiste ja kulmakerroin, joiden
perusteella laskettiin similariteetin puoliintumismatka, eli ennustettu vertikaalinen etäisyys
korkeudessa, jonka matkalla puolet lajeista on korvautunut toisilla. Leikkauspiste α kuvaa
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pistettä, jossa regressiosuora leikkaa y-akselin. α * 0,5 on piste,  jossa similariteetti  on 50 %
pienempi alun similariteettiin verrattuna. Puoliintumismatka on ilmoitettu taulukossa metreinä
ja puoliintumismatkan prosentuaalinen osuus koko gradientin pituudesta on ilmoitettu
prosenttiyksikköinä. Pienin alun similariteetti (initial similarity), joka kuvaa lajiston
similariteetin tasoa pienellä mittakaavalla, oli Pyreneiden vertailupurolla Sørensenin
indeksillä (α=0,570) ja suurin Helligskogenin purolla Morisita-Hornin indeksillä (α=0,857)
mitattuna (Taulukko 3). Alun similariteetti oli myös keskimääräisesti pienin Pyreneillä
kaikilla indekseillä mitattuna (α=0,666). Toiseksi pienin alun keskimääräinen similariteetti oli
Kilpisjärven purolla (α=0,685). Lepänjoella keskimääräinen similariteetti oli (α=0,703) ja
Helligskogenissa (α=0,795).
Vertikaalisen etäisyyden puoliintumismatka vaihteli puroittain 206 metristä 2851 metriin.
Purokohtaiset erot puoliintumismatkoissa olivat pienimpiä Kilpisjärven purolla (206–230 m)
ja suurimpia Lepänjoella (487–2851 m). Gradientin pituuteen suhteutettuna similariteetin
puoliintumismatka oli lyhin Pyreneiden purolla, jossa se kattoi 43 % gradientin pituudesta.
Kilpisjärvellä vastaava luku oli 51 %, Lepänjoella 60 % ja Helligskogenissa 132 %.
Maksimissaan puoliintumismatka oli yli kolme kertaa Lepänjoen gradientin pituinen (354 %)
Simpsonin indeksillä mitattuna, mutta pisimmilläänkin Pyreneiden purolla vain 60 % koko
gradientin pituudesta. Puoliintumismatkan prosentuaalinen osuus koko gradientin pituudesta
oli keskimäärin lyhin Pyreneillä 50 %, Lepänjoella 159 %, Helligskogenissa 164 % ja
Kilpisjärven purolla 53 %.
Kaikilla puroilla vertikaalisen etäisyyden puoliintumismatka oli lyhin Sørensenin indeksillä
mitattuna. Helligskogenin ja Kilpisjärven puroilla puoliintumismatkat olivat pisimpiä
Morisita-Hornin indeksillä (965 ja 230 m), kun taas Pyreneillä ja Lepänjoella
puoliintumismatkat olivat pisimpiä Simpsonin indeksillä (995 ja 2851 m) mitattuna.
7.3.2 Ympäristömuuttujien vaikutus yhteisörakenteeseen
Piileväyhteisöjen dissimilariteetti ei kasvanut kaikilla puroilla ympäristömuuttujien funktiona
(kuvat 14 ja 15, taulukko 2). Ympäristömuuttujien vaikutus yhteisörakenteeseen oli
korkeusgradientilla tilastollisesti merkitsevä vain Pyreneiden purolla. Yhteisörakenne ja
ympäristömuuttujat korreloivat negatiivisesti keskenään varsinkin ositetussa Mantelin testissä,
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jossa korkeuden vaikutus oli poistettu. Korrelaatiot eivät myöskään olleet kovin voimakkaita
verrattuna korkeuden vaikutukseen (taulukko 2).
Ympäristömuuttujien vaikutus oli tilastollisesti erittäin merkitsevä Pyreneiden vertailupurolla
yksinkertaisessa Mantelin testissä sekä Sørensenin että Simpsonin indekseillä mitattuna.
Morisita-Hornin indeksillä ympäristömuuttujien vaikutus oli tilastollisesti lähes merkitsevä
(P=0,067). Pelkkien ympäristömuuttujien vaikutus ositetussa Mantelin testissä oli
tilastollisesti merkitsevää ainoastaan Simpsonin indeksillä (r=0,308 P=0,009). Morisita-
Hornin indeksillä korrelaatio oli lievästi negatiivinen yhteisörakenteen muutoksen ja pelkkien
ympäristömuuttujien välillä (r=-0,197) (kuva 14). Lepänjoella ympäristömuuttujien vaikutus
oli tilastollisesti lähes merkitsevä ainoastaan yksinkertaisessa Mantelin testissä Sørensenin
indeksillä mitattuna (r=0,115 P=0,066). Ositetussa Mantelin testissä korrelaatio oli jokaisella
indeksillä mitattuna negatiivinen ja yksinkertaisessa Mantelin testissä suhde oli negatiivinen
Simpsonin indeksillä (kuva 12).
Kuva 14. Suuren mittakaavan beta-diversiteetti ympäristömuuttujien ja yhteisörakenteen välillä
Pyreneiden purolla ja Lepänjoella. Y-akselin arvot ovat dissimilariteetti-arvoja. Kuvaajissa katkoviiva
on lineaarinen regressiosuora. Punainen viiva on muuttujien välisiä suhteita sovittava lowess-
trendiviiva.
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Helligskogenin purolla yhteisörakenteen ja ympäristömuuttujien välinen korrelaatio oli
heikosti positiivinen, mutta ei tilastollisesti merkitsevä. Korrelaatio oli voimakkain ositetussa
Mantelin testissä Sørensenin indeksillä (r=0,295) pelkkien ympäristömuuttujien osalta (kuva
15). Helligskogenin purolla ympäristömuuttujien vaihtelu oli pientä verrattuna muihin
puroihin ja ympäristömatriisin etäisyydet näin ollen pieniä.  Kilpisjärven purolla
ympäristömuuttujien vaikutus oli heikosti positiivinen vain Simpsonin indeksillä, sekä
yksinkertaisessa että ositetussa Mantelin testissä, mutta vaikutus ei ollut tilastollisesti
merkitsevä. Muilla indekseillä mitattuna ympäristötekijät korreloivat negatiivisesti (kuva 15).
Kuva 15. Suuren mittakaavan beta-diversiteetti ympäristömuuttujien ja yhteisörakenteen välillä. Y-
akselin arvot ovat dissimilariteetti-arvoja. Kuvaajissa katkoviiva on lineaarinen regressiosuora.
Punainen viiva on muuttujien välisiä suhteita sovittava lowess-trendiviiva.
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Taulukko 2. Taulukossa on esitetty tulokset Mantelin testistä ja ositetusta Mantelin testistä kullakin käytetyllä beta-diversiteetti-indeksillä. Mantelin testissä
on korreloitu keskenään bioottinen, spatiaalinen ja ympäristömatriisi. Ositettu Mantelin testi tehtiin käyttämällä korkeutta selittävänä matriisina ja
ympäristömuuttujista laskettuja etäisyyksiä osittavana matriisina (tuloksena pelkkä korkeuden vaikutus), ja toisinpäin (tuloksena pelkkä ympäristötekijöiden
vaikutus).Pearsonin korrelaatiokerrointa vastaava kerroin r. Tilastollisesti merkitsevät arvot P < 0,05 on lihavoitu.
                                                               Korkeus M        Ympäristö M                      Korkeus – Ympäristö OMT       Ympäristö  ̶  Korkeus OMT
_________________________________________________________________________________________
Indeksi    r   P    r   P    r    P    r    P
_____________________________________________________________________________________________________
Pyreneet β sor 0,722 0,001 0,368 0,001 0,667 0,001 0,039 0,362
                            β sim 0,421 0,001 0,442 0,001 0,261 0,008 0,308 0,009
β mor-horn 0,700 0,001 0,220 0,067 0,696 0,001             -0,197 0,922
Lepänjoki β sor 0,377 0,001 0,115 0,066 0,369 0,001              -0,085 0,807
                              β sim 0,110 0,155             -0,009 0,533 0,131 0,137              -0,072 0,777
β mor-horn 0,356 0,005 0,079 0,142 0,364 0,004              -0,116              0,906
Helligskogen β sor 0,368 0,001 0,228 0,166 0,410 0,001 0,295 0,113
                               β sim 0,297 0,003 0,172 0,222 0,326 0,001 0,217 0,172
β mor-horn 0,295 0,009 0,182 0,178 0,325 0,005 0,231 0,132
Kilpisjärvi β sor 0,709 0,001 -0,043 0,546 0,718 0,001 -0,172 0,887
                              β sim 0,742 0,001  0,133 0,226 0,739 0,001  0,074 0,332
β mor-horn 0,579 0,001 -0,095 0,682 0,593 0,001 -0,194 0,885
_____________________________________________________________________________________________________
M: Mantelin testi, OMT: Ositettu Mantelin testi, sor: Sørensen, sim: Simpson, mor-horn: Morisita-Horn
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Taulukko 3. Yhteisörakenteen muutosnopeus suhteessa vertikaaliseen etäisyyteen. Y-akselin
leikkauspiste α kuvaa yhteisörakenteen alun similariteettia (initial similarity), β on lineaarisen
regressiosuoran kulmakerroin. Puoliintumismatka kuvaa vertikaalista etäisyyttä (m) korkeuden
suhteen, jossa alun similariteettiin verrattuna 50 % lajeista on korvautunut toisilla. % gradientista on
puoliintumismatkan prosentuaalinen osuus koko gradientin pituudesta.
Leikkauspiste
 α
α * 0,5 Kulmakerroin
 β
Puoliintumismatka
 (m) % gradientista
Pyreneet β sor 0,570 0,285 -0,0002 712 43
β sim 0,632 0,316 -0,0002 995 60
β mor-horn 0,798 0,399 -0,0003 766 46
Lepänjoki β sor 0,598 0,299 -0,0003 487 60
β sim 0,773 0,386 -0,0001 2851 354
β mor-horn 0,739 0,370 -0,0004 496 62
Helligskogen β sor 0,716 0,358 -0,0003 636 132
β sim 0,814 0,407 -0,0003 769 160
β mor-horn 0,857 0,429 -0,0002 965 200
Kilpisjärvi β sor 0,596 0,298 -0,0007 206 51
β sim 0,707 0,354 -0,0009 207 52
β mor-horn 0,753 0,376 -0,0008 230 57
7.3.3 Tärkeimmät ympäristömuuttujat pohjoisen puroissa
Purot erosivat toisistaan huomattavasti tärkeimpien ympäristömuuttujien suhteen. Etenkin
Kilpisjärven ja Lepänjoen purojen lajiston ekologinen samankaltaisuus poikkesi toisistaan.
Eniten puron sisäistä ekologista hajontaa oli Lepänjoella. Lepänjoen lajisto korreloi
voimakkaimmin sähkönjohtavuuden, lämpötilan ja varjostuksen kanssa. Suurin osa
Helligskogenin näytteistä ryhmittyi hyvin tiiviisti kuvaajan oikeaan alakulmaan. Puron lajisto
viihtyi ympäristömuuttujien suhteen samakaltaisissa olosuhteissa ja oli lajikoostumukseltaan
hyvin samankaltainen. Tiiviimmän rykelmän ulkopuolelle jäi vain muutama näytepiste, jotka
korreloivat negatiivisesti kokonaistypen, kivien koon kanssa, pH:n ja kokonaishapen kanssa.
Kilpisjärven lajiston ekologista jakautumista määritti voimakkaimmin syvyys, kivien koko,
pH ja lämpötila.
Liitteessä 5 on kuvattu redundanssianalyysi pohjoisen purojen lajiaineistolle ja
ympäristömuuttujille. Ympäristömuuttujat selittivät yhteensä 41,3 % kaikesta vaihtelusta.
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Ensimmäisen akseli selitti aineiston vaihtelusta 19,2 % ja toinen akseli 7,4 %. Ensimmäinen
akseli korreloi voimakkaimmin syvyyden, kivien koon ja pH:n kanssa, kun taas toinen akseli
korreloi sähkönjohtavuuden, kokonaistypen ja lämpötilan kanssa. Kuvasta on selkeyden
vuoksi poistettu näytepisteet, jolloin ympäristömuuttujien vaikutus tulee puroittain paremmin
esiin. Tutkimuspurot on ryhmitelty väreittäin niin, että kaikki näytepisteet sijoittuvat ellipsien
sisälle.
Hierarkisen klusterianalyysin tuloksena syntyneessä dendrogrammissa on käytetty (Liite 6)
Sørensenin beta-diversiteetti-indeksillä laskettuja arvoja kolmesta pohjoisen purosta.
Dissimilariteettiarvot vaihtelivat kaikkien pohjoisen purojen näytepisteiden välillä
(βsor=0,159–0,920). Eniten lajikoostumukseltaan poikkesivat Lepänjoen 8 ja Kilpisjärven 11
(dendogrammissa 43) näytepiste ja vähiten Helligskogenin 6 (dendrogrammissa 23) ja 8
(dendrogrammissa 25) näytepisteet. Dissimilariteettiarvojen mediaani oli (βsor=0,580).
Lepänjoella hajonta näytepisteiden välillä on suurinta, eikä tiiviitä klustereita syntynyt.
Varsinkin ensimmäinen näytepiste poikkeaa lajikoostumukseltaan muista näytteistä.
Helligskogenin yläjuoksun näytteet ovat ryhmittyneet hyvin tiiviisti omaksi ryhmäkseen,
jossa dissimilariteetti on hyvin pientä. Sen sijaan alajuoksun näytepisteiden välillä on selvästi
suurempaa hajontaa, eivätkä ne ryhmity yhtä tiiviisti. Kilpisjärven näytteet ryhmittyvät
dissimilariteetin mukaan tiiviimmin ja ovat lajikoostumukseltaan samanlaisempia verrattuna
Lepänjokeen.
7.4 Pienen mittakaavan beta-diversiteetti
Vierekkäisten näytepisteiden välinen dissimilariteetti kasvoi korkeuden funktiona Pyreneiden
ja Helligskogenin puroilla (kuvat 16 ja 17). Eniten dissimilariteetti kasvoi Pyreneiden purolla
ja lajikoostumuksen vaihdunta oli muilla paitsi Morisita-Hornin indeksillä tilastollisesti
erittäin merkitsevä Pearsonin korrelaatiokertoimella mitattuna (P<0,001). Lepänjoella ja
Kilpisjärvellä lajikoostumuksen vaihdunta korkeuden funktiona ei ollut tilastollisesti
merkitsevä.
Lajikoostumuksen muutos vierekkäisten näytepisteiden välillä Pyreneiden vertailupurolla
(kuva 16) oli suurinta Sørensenin (r=0,625) ja Simpsonin (r=0,758) indekseillä mitattuna,
Morisita-Hornin indeksillä mitattuna muutos ei ollut tilastollisesti merkitsevä.
Dissimilariteetti oli suurin ensimmäisen ja toisen näytepisteen välillä (βsor=0,686).
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Näytepisteiden välinen hajonta oli suurinta Simpsonin indeksillä mitattuna. Lepänjoella
muutos lajikoostumuksessa ei ollut tilastollisesti merkitsevä yhdelläkään indeksillä (kuva 16).
Muutos lajikoostumuksessa oli suurinta toisen ja kolmannen näytepisteen välillä (βsor=0,716).
Dissimilariteettiarvojen hajonta oli suurinta Lepänjoella Morisita-Hornin indeksillä mitattuna.
Kuva 16. Pienen mittakaavan beta-diversiteetti. β-Sørensenin, β-Simpsonin ja β-Morisita-Hornin
dissimilariteetti vierekkäisten näytteenottopaikkojen välillä Pyreneiden purolla (n= 20) ja Lepänjoella
(n= 16). Avoimet kolmiot ovat pienen mittakaavan β-dissimilariteettiarvoja. Vihreiden katkoviivojen
väliin jäävä alue kuvaa puurajan ympärillä olevaa vaihettumisvyöhykettä tutkimuspuroilla.
Helligskogenin purolla Simpsonin indeksillä (r=0,560) mitattuna muutos lajikoostumuksessa
oli tilastollisesti merkitsevä (P<0,05) (kuva 17). Muilla indekseillä mitattuna muutos ei ollut
merkitsevä. Lajikoostumukseltaan erosivat eniten ensimmäisen ja toinen näytepiste,
dissimilariteetti (βsor=0,466). Näytepisteiden välinen hajonta oli suurinta Simpsonin
indeksillä. Kilpisjärven purolla muutos lajikoostumuksessa ei ollut tilastollisesti merkitseviä
yhdelläkään indeksillä. Suurinta dissimilariteetti oli (βsim=0,588) ensimmäisen ja toisen
näytepisteen yhteisöjen välillä. Hajonta dissimilariteettiarvoissa oli suurinta Morisita-Horn
indeksillä. Kuviin 16 ja 17 merkityn puurajan yhteydessä olevan vaihettumisvyöhykkeen
vaikutus ei näy merkittävänä muutoksena ekotonin lajikoostumuksessa näytepisteiden välillä.
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Näytepaikkojen välinen vaihdunta oli kaikilla puroilla suurinta Sørensenin diversiteetti-
indeksillä mitattuna: Pyreneillä keskimäärin βsor=0,431; Lepänjoella βsor=0,383;
Helligskogenissa βsor=0,290 ja Kilpisjärvellä βsor=0,412.
Kuva 17. Pienen mittakaavan beta-diversiteetti. β-Sørensen, β-Simpson ja β-Morisita-Horn
dissimilariteetti vierekkäisten näytteenottopaikkojen välillä Helligskogenin (n= 14) ja Kilpisjärven
puroilla (n= 11). Avoimet kolmiot ovat pienen mittakaavan beta-dissimilariteettiarvoja. Vihreiden
katkoviivojen väliin jäävä alue kuvaa puurajan ympärillä olevaa vaihettumisvyöhykettä
tutkimuspuroilla.
7.5 Rapoportin sääntö
Rapoportin vaikutus havaittiin Helligskogenin tutkimuspuroilla, mutta muilla puroilla
vaikutusta ei havaittu. Pyreneiden vertailupurolla esiintymisalueet olivat laajimpia
keskikorkeuksilla ja pienenivät korkeuden sekä kasvaessa että laskiessa (kuva 18). Kuuden
lajin esiintymisalue kattoi koko gradientin pituuden, 1650 m. Pienimmät esiintymisalueet
olivat korkeimmalla havaitulla lajilla Achnanthes bioretii (550 m) ja matalimmalla havaitulla
lajilla Gomphonema herculeana (420 m). Myöskään Lepänjoella ei havaittu Rapoportin
vaikutusta; päinvastoin esiintymisalueiden koko kasvoi korkeuden pienetessä. Kuvassa 19
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nähdään että yhdeksän lajin esiintymisalueet kattoivat koko gradientin matkan, 805 m. Pienin
esiintymisalue oli lajilla Achnanthes flexella (468m), joka esiintyi vain gradientin
keskivaiheilla.
Helligskogenin purolla havaittiin tilastollisesti erittäin merkitsevä Rapoportin vaikutus
Spearmanin korrelaatiokertoimella mitattuna (P<0,001). Esiintymisalueet kasvoivat
korkeammalle siirryttäessä, kaikkein korkeimmalla esiintynyttä lajia lukuun ottamatta (kuva
20). Mukana olleista lajeista 16 esiintymisalue kattoi koko gradientin pituuden, 482 m. Pienin
esiintymisalue oli Nitztschia palealla (303 m), joka esiintyi vain puron alajuoksulla.
Kilpisjärven purolla ei havaittu Rapoportin vaikutusta. Kuvassa 21 voidaan nähdä että lajien
esiintymisalueet olivat suurimmillaan keskikorkeuksilla, jossa yhdeksän lajin esiintymisalueet
kattoivat koko gradientin pituuden, 401 m. Pienin esiintymisalue (129 m) oli lajilla Cymbella
descripta, jota havaittiin vain puron alaosissa. Helligskogenin purolla esiintymisalueiden
keskipisteet korreloivat positiivisesti esiintymisalueiden koon kanssa (r=0,801, P<0,001)
(kuva 20). Lepänjoella korrelaatio on negatiivinen, ja esiintymisalueiden koko pienenee
korkeammalle mentäessä (r=-0,762, P<0,001). Pyreneillä (r=0,174, P=0,332) ja Kilpisjärvellä
(r=0,124, P=0,479) esiintymisalueen keskipisteen ja esiintymisalueiden kokojen välinen
korrelaatio ei ollut merkitsevä.
Kuva 18. Piilevälajien esiintymisalueiden koko keskipisteen mukaan alenevasti järjestettynä
Pyreneiden purolla. Näytteenottopaikkojen maksimikorkeus on 2500 m mpy ja minimikorkeus 850 m
mpy. Kuvaajaan on valittu vain ne lajit jotka esiintyvät vähintään viidessä näytteenottopaikassa (n =
33). Janat edustavat esiintymisalueen kokoa ja pisteet esiintymisalueiden keskipisteitä.
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Kuva 19. Piilevälajien esiintymisalueiden koko keskipisteen mukaan alenevasti järjestettynä
Lepänjoella. Näytteenottopaikkojen maksimikorkeus on 826 m mpy ja minimikorkeus 21 m mpy.
Kuvaajaan on valittu vain ne lajit jotka esiintyvät vähintään viidessä näytteenottopaikassa (n = 31).
Janat edustavat esiintymisalueen kokoa ja pisteet esiintymisalueiden keskipisteitä.
Kuva 20. Piilevälajien esiintymisalueiden koko keskipisteen mukaan alenevasti järjestettynä
Helligskogenin purolla. Näytteenottopaikkojen maksimikorkeus on 807 m mpy ja minimikorkeus 325
m mpy. Kuvaajaan on valittu vain ne lajit jotka esiintyvät vähintään viidessä näytteenottopaikassa (n
= 25). Janat edustavat esiintymisalueen kokoa ja pisteet esiintymisalueiden keskipisteitä.
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Kuva 21. Piilevälajien esiintymisalueiden koko keskipisteen mukaan alenevasti järjestettynä
Kilpisjärven purolla. Näytteenottopaikkojen maksimikorkeus on 877 m mpy ja minimikorkeus 476 m
m.p.y. Kuvaajaan on valittu vain ne lajit jotka esiintyvät vähintään viidessä näytteenottopaikassa (n =
35).  Janat edustavat esiintymisalueen kokoa ja pisteet esiintymisalueiden keskipisteitä
Kuva 22. Rapoportin vaikutus kullakin korkeusgradientilla. Kuvaajissa on käytetty samaa aineistoa
kuin kuvien 18, 19, 20 ja 21 esiintymisalueiden janakuvaajissa. Kuvaajissa sininen katkoviiva on




Yksi ekologian perustavanlaatuisimmista tehtävistä on ollut selvittää lajien
levinneisyysmalleja ja niiden taustalla vaikuttavia syitä. Lajien levinneisyyteen ja
yhteisörakenteen muutokseen liittyviä prosesseja on mahdollista tarkastella laaja-alaisesti
korkeusgradienteilla, joilla muutokset tapahtuvat jyrkillä ympäristögradienteilla
maantieteellisesti pienen alueen sisällä leveyspiireihin verrattuna (Wang et al. 2012: 747).
Yksisoluisten eliöiden yhteisörakenteen muutosta on tutkittu suhteellisen vähän vertikaalisen
etäisyyden suhteen (esim. Hillebrand et al. 2000 ja Wang et al. 2012), vaikka lajirunsauden ja
sitä kautta beta-diversiteetin on havaittu olevan yleensä suurempi vuoristoalueilla kuin
alavammilla seuduilla (McKnight et al. 2007; Astorga et al. 2011). Beta-
diversiteettitutkimukset ovat keskittyneet pikemmin horisontaalisen etäisyyden tarkasteluun
(esim Soininen et al. 2004; Wetzel et al. 2012; Astorga et al. 2012). Säännönmukaisuudet
mikrobien beta-diversiteetissä ja sen alueellisessa vaihtelussa ovat siis edelleen huonosti
tunnettuja, sillä suurin osa yhteisörakenteen muutosta korkeusgradientilla kartoittaneista
tutkimuksista on tehty makro-organismeilla terrestrisessä ympäristössä (Hillebrand et al.
2000; Heino et al. 2010; Fierer et al. 2010; Wang et al. 2011). Myös monet mikrobeilla tehdyt
tutkimukset ovat tarkastelleet yhteisörakenteen muutosta terrestrisessä ympäristössä (esim.
Green et al. 2004; Green & Bohannan 2006; Fierer et al. 2010), akvaattisen ympäristön
jäädessä vähemmälle huomiolle.
8.1 Yhteisörakenteen muutos
Työn ensimmäiseen tutkimuskysymykseen: Miten piilevien yhteisörakenne muuttuu
korkeuden funktiona, sekä suuressa mittakaavassa koko korkeusgradientin matkalla että
pienessä mittakaavassa vierekkäisten näytteenottopaikkojen välillä? pyrittiin vastaamaan
tarkastelemalla yhteisörakenteen muutoksen taustalla vaikuttavia paikallisia
ympäristömuuttujia ja spatiaalista rakennetta, sillä spatiaalisen kontrollin ja paikallisten
ympäristömuuttujien suhteellinen tärkeys yhteisörakenteen kannalta vaihtelee paljon
tarkasteltavan mittakaavan mukaan. Spatiaalisen etäisyyden vaikutukset ovat usein pienellä
tarkastelutasolla vähäpätöisiä, kun taas suuremmalla tarkastelutasolla ne voivat jopa kumota
paikallisten abioottisten ja bioottisten ympäristömuuttujien vaikutuksen (Fortin et al. 2002;
Soininen 2007). Yhteisörakenteen similariteetin muutosnopeutta tarkasteltiin myös
similariteetin puoliintumismatkan avulla, joka havainnollistaa tehokkaasti muutosnopeuden ja
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spatiaalisen etäisyyden välistä suhdetta. Teorian pohjalta oli oletettavissa että varsinkin suuren
mittakaavan beta-diversiteetti kasvaa vertikaalisen etäisyyden ja ympäristön
heterogeenisyyden kasvaessa maantieteen ensimmäisen lain mukaisesti (Tobler 1970). Beta-
diversiteetin oletettiin kasvavan myös vierekkäisten havaintopisteiden välillä, mutta ei niin
merkittävästi kuin suuressa mittakaavassa. Yhteisörakenteen similariteetin muutosnopeuden
oletettiin heijastelevan piilevien hyvää dispersaalikykyä, ja näin ollen puoliintumismatkan
odotettiin olevan pitkiä suhteessa gradientin pituuteen.
Piileväyhteisöjen on perinteisesti arveltu olevan pikemmin paikallisten, pienen mittakaavan
ympäristötekijöiden, kuin suuren mittakaavan alueellisten ja ajallisten prosessien säätelemää.
Piilevätutkimuksissa onkin usein käytetty vain paikallisia ympäristömuuttujia
yhteisörakenteen tarkastelussa. Mikäli oletetaan että mikrobien pieni koko, suuri lukumäärä ja
hyvä dispersaalikyky takaavat rajattomat leviämismahdollisuudet, näin ollen paikallisten
tekijöiden tulisi olla paljon tärkeämpiä kuin alueellisten, jolloin ympäristötekijät
muodostaisivat tärkeimmän lajeja seulovan filtterin (Soininen et al. 2004; Vanormelingen et
al. 2008; Astorga et al. 2102).
Yhteisörakenteen dissimilariteetin kasvu oli korkeuden funktiona kuitenkin tilastollisesti
merkitsevää kaikilla tutkimuspuroilla koko gradientin matkalla, toisin kuin
ympäristömuuttujien suhteen (taulukko 2). Eli dissimilariteetti kasvoi suuressa mittakaavassa
vertikaalisen etäisyyden kasvaessa. Tämän tuloksen voidaan olettaa ilmentävän pikemmin
taustalla vaikuttavaa spatiaalista rakennetta (esim. leviämisprosessien), kuin paikallisten
ympäristöolosuhteiden vaikutusta. Tulokset viittaavat myös mikrobien levinneisyyden
säännönmukaisuuksiin, jolloin spatiaalisen kontrollin merkityksellisyys kasvaa
maantieteellisen mittakaavan kasvaessa. Näin ollen tukien pikemmin käsitystä piilevien
endeemisyydestä tai ainakin alueellisesti rajoittuneesta levinneisyydestä, kuin niiden
kosmopoliittisesta levinneisyydestä (Hillebrand et al. 2001). Saadut tulokset ovat linjassa
Hillebrand et al. (2001), Soininen et al. (2004, 2007b), Smucker & Vis (2011); Astorga et al.
(2012) Wang et al. (2012), Tang et al. (2013) tutkimusten kanssa, joissa piileväyhteisöjen
havaittiin olevan spatiaalisesti rakentuneita, eivätkä pelkästään paikallisten
ympäristöolosuhteiden muovaamia. Yhteisörakenteen vahva spatiaalinen rakentuminen
ilmentää näin ollen taustalla vaikuttavien suuren mittakaavan historiallisten ja ilmastollisten
tekijöiden kontrollia sekä mahdollisesti rajoittunutta dispersaalikykyä (Martiny et al. 2006;
Soininen 2007; Astorga et al. 2011).
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Mantelin testistä saadut tulokset olivat linjassa samankaltaisten, piilevillä akvaattisessa
ympäristössä tehtyjen tutkimusten kanssa (esim. Hillebrand et al. 2001; Heino & Soininen
2010; Wang et al. 2012; Astorga et al. 2012; Wetzel et al. 2012). Korkeuden ja
yhteisörakenteen dissimilariteetin välinen korrelaatio oli voimakkain Kilpisjärven purolla
(r=0,742), toiseksi voimakkain Pyreneillä (r=0,722), sen jälkeen Lepänjoella (r=0,377) ja
heikoin Helligskogenin purolla (r=0,368) (taulukko 2), tosin arvot vaihtelivat melko paljon
käytetystä indeksistä riippuen. Ositetun Mantelin testin tulokset eivät poikenneet suuresti
yksinkertaisen Mantelin testin tuloksista, vaan purokohtaiset arvot puhtaan korkeuden
vaikutukset kasvattivat korrelaatiokerrointa Helligskogenilla ja Kilpisjärvellä, kun taas
hieman laskivat sitä Pyreneillä ja Lepänjoella (taulukko 2). Tämä muutos ilmentää
ympäristömuuttujien suhteellista tärkeyttä puroilla, joilla ositetun Mantelin testin korrelaation
voimakkuus laski.
Samankaltaisiin tutkimuksiin verrattuna Mantelin testistä saadut tulokset spatiaalisen
etäisyyden vaikutuksesta olivat Norjan puoleisten purojen osalta huomattavasti matalampia.
Hillebrand et al. (2001) tutkimuksessa yksinkertaisen Mantelin testin tulos horisontaalisen
etäisyyden ja piileväyhteisön similariteetin välillä oli r= -0,591 P< 0,001 Jaccardin indeksillä,
Wang et al. (2012) tutkimuksessa vertikaalisen etäisyyden ja piilevien yhteisörakenteen
dissimilariteetin välinen korrelaatio oli r=0,740 P<0,001 Simpsonin indeksillä, Astorga et al.
(2012) tutkimuksessa piilevien similariteetti pieneni horisontaalisen etäisyyden funktiona r= -
0,770 ja Wetzelin et al. (2012) tutkimuksessa horisontaalisen etäisyyden ja yhteisörakenteen
similariteetin välinen korrelaatio oli Mantelin testissä tilastollisesti erittäin merkitsevä Bray-
Curtisin indeksillä mitattuna.
Tosin on huomioitava että mainitut tutkimukset poikkesivat toisistaan maantieteelliseltä
sijainniltaan ja tarkastelutasoltaan, joten kovin tiukkaa vertailua omiin tuloksiin ei voida
tehdä. Suuressa osassa tutkimuksia yhteisörakenteen muutosta oli tarkasteltu horisontaalisen,
eikä vertikaalisen etäisyyden suhteen, jolloin spatiaalinen mittakaava oli luonnollisesti
suurempi tämän työn tarkastelutasoon verrattuna, joka oli maksimissaan Pyreneiden purolla
1,65 km (vertikaalinen etäisyys). Toisaalta eliöiden kokema ympäristöolosuhteiden vaihtelu
tiivistyy korkeusgradientilla lyhemmälle matkalle, jolloin jo lyhyt vertikaalinen gradientti
kattaa suhteessa suuren alueellisen vaihtelun horisontaalisena etäisyytenä mitattuna (Grytnes
& McCain 2007; Körner 2007). Tang et al. (2013) ja Soinisen (2007) tutkimuksissa
spatiaalisten tekijöiden merkittävyyden kynnysarvona pidettiin 1000 km horisontaalista
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etäisyyttä, kun taas Martiny et al. (2006) pitivät raja-arvona 500 km ja Astorga et al. (2012)
200 km, jota pienemmällä skaalalla ympäristötekijöiden vaikutus muuttui merkitsevämmäksi
(vertaa kuva 21). Kun taas Wang et al. (2012) havaitsivat puhtaan vertikaalisen etäisyyden
olevan tärkein piilevien yhteisörakennetta kontrolloiva tekijä (βsim=0,540 P=0,000) jo alle 3
km gradientilla.
Suuren mittakaavan beta-diversiteettiä tutkittiin korkeusgradientilla Mantelin testin lisäksi
myös yhteisörakenteen dissimilariteetin muutosnopeuden avulla, jota havainnollistettiin mm.
similariteetin puoliintumismatkana korkeuden suhteen ja puoliintumismatkan
prosentuaalisena osuutena koko gradientin pituudesta. Lajikoostumuksen muutosnopeus
suhteessa vertikaaliseen etäisyyteen vaihteli paljon sekä purojen välillä että niiden sisällä
(taulukko 3). Mikäli vertaillaan pelkästään puoliintumismatkan prosentuaalista osuutta koko
gradientin pituudesta, muutosnopeus oli suurin Pyreneiden purolla (43 %), toiseksi suurinta
Kilpisjärvellä (51 %), sitten Lepänjoella (60 %) ja pienin Helligskogenin purolla (132 %).
Ottaen huomioon piilevien hyvän dispersaalikyvyn, oletuksena oli, että similariteetin
puoliintumismatkat olisivat olleet hyvin pitkiä. Wang et al. (2012) Kiinan vuoristossa
tehdyssä tutkimuksessa similariteetin puoliintumismatka oli piilevillä 32 %, gradientin koko
pituuden ollessa 2230 m. Astorga et al. (2012) tutkimuksessa piileväyhteisön similariteetin
puoliintumismatka koko gradientin pituuteen verrattuna oli 82 %. Tosin horisontaalisen
gradientin pituus heidän tutkimuksessaan oli huomattavasti suurempi tässä työssä käytettyihin
tutkimusgradientteihin verrattuna, joten vertailu kärsii suuresta erosta tarkastelutasossa.
Tutkimuksissa joissa on verrattu puoliintumismatkoja useamman lajiryhmän välillä, on
kuitenkin havaittu, etteivät passiivisesti levittyvien mikrobien puoliintumismatkat välttämättä
poikkea suuresti muista eliöistä. Puoliintumismatkojen on havaittu olevan lyhempiä pienessä
mittakaavassa, sillä spatiaalisen etäisyyden kasvaessa muutosnopeus hidastuu (Nekola &
White 1999; Soininen et al. 2007b).
Puoliintumismatkat vaihtelivat myös alun dissimilariteetin ja käytetyn indeksin mukaan.
Sørensenin indeksillä mitattuna puoliintumismatkat olivat jokaisella purolla lyhimpiä. Tämä
saattaa heijastella indeksin taipumusta painottaa harvinaisia ja yleisiä lajeja samanarvoisesti,
jolloin muutaman dominoivan lajin rooli ei korostu (Yoshioka 2008). Simpsonin indeksillä
mitattuna puoliintumismatkat olivat pisimpiä Pyreneillä ja Lepänjoella. Etenkin Lepänjoen
puoliintumismatka oli yli kolminkertainen koko gradientin pituuteen, mikä poikkesi
huomattavan paljon muista tuloksista (taulukko 3). Yksi syy tähän voi olla käytetyn indeksin
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painottamat ominaisuudet, jotka ”periytyvät” palautuvalle arvolle (Lande 1996). Simpsonin
indeksi korostaa yleisimpien lajien runsaussuhteita. Joten mikäli aineistossa on dominoivia
lajeja, niiden vaikutus korostuu, tehden yhteisörakenteesta tasaisemman ja näin ollen laskien
beta-diversiteettiä (Gray 2000; Wetzel et al. 2012). Puoliintumismatkat olivat pisimpiä
Helligskogenin ja Kilpisjärven puroilla Morisita-Hornin indeksillä mitattuna. Tämä tulos on
ristiriidassa Chao et al. (2006) havainnon kanssa, jonka mukaan Morisita-Hornin indeksi
yliarvioi dissimilariteetin ja näin ollen puoliintumismatkat jäisivät lyhemmiksi.
Beta-diversiteetin suuruutta voidaan selittää monien sisäisten ja ulkoisten tekijöiden avulla,
joskin näiden tekijöiden suhteellista tärkeyttä on vaikea mitata, sillä ilmiön luonteesta johtuen
muutosnopeuden taustalla vaikuttavat syyt ovat osittain päällekkäisiä. Erot eliön koossa,
leviämiskyvyssä sekä ympäristön heterogeenisyydessä ja eristyneisyydessä vaikuttavat
yhteisörakenteen dissimilariteetin kasvuun. Beta-diversiteetti kasvaa heterogeenisessä
ympäristössä, jossa on vain vähän yhteisiä lajeja ja pienenee homogeenisessä ympäristössä,
jossa lajikoostumus on hyvin tasainen (Nekola & White 1999; Soininen et al. 2007b; Wetzel
et al. 2012). Korkeusgradientilla topografinen vaihtelu on luonnollisesti suurta, mikä lisää
osaltaan ympäristön heterogeenisyyttä tutkimusalueella ja luo mahdollisia esteitä leviämiselle
(Nekola & White 1999; Soininen et al. 2007b). Jyrkän topografian aiheuttamat esteet voivat
hankaloittaa lajien vertikaalista leviämistä tietyille alueille. Näin ollen topografialtaan hyvin
vaihtelevassa maastossa yhteisörakenteen dissimilariteetin tulisi kasvaa nopeammin.
Pohjoisilla alueilla muutosnopeuden on havaittu olevan nopeampaa myös ilmastollisen
heterogeenisyyden takia (Nekola & White 1999; Soininen 2010).
Lajin dispersaalikyky vaikuttaa luonnollisesti siihen, mikäli laji leviää tai ei leviä tietylle
alueelle, mutta paikalliset ympäristötekijät joko mahdollistavat tai estävät lajin leviämisen sen
fysiologisista ominaisuuksista riippuen. Pienillä etäisyyksillä on siis todennäköisempää että
rajoittava tekijä on ympäristöolosuhteet kuin dispersaalikyky, jolloin tiivis ympäristöfiltteri
rajoittaa yhteisörakennetta paikallisella tasolla (Astorga et al. 2011; Smucker & Vis 2011;
Potapova & Charles 2002). Joten mikäli lajin leviämiskyky on rajoittunut, nykyiset
ympäristöolosuhteet eivät pysty täysin selittämään yhteisön paikallista lajikoostumusta tai
esiintymisalueita, vaan elinympäristön spatiaalinen rakentuminen (spatial configuration)
vaikuttaa siihen miten hyvin alueellisen mittakaavan historiallinen ja ilmastollinen vaikutus
näkyy lajien levinneisyysmalleissa (Nekola & White 1999). Piilevien dispersaalikyky ei näin
lyhyillä gradienteilla kuitenkaan luultavasti selitä dissimilariteetin kasvun vaihtelua
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puroittain, vaan prosessin taustalla vaikuttaa pikemmin ympäristön heterogeenisyydestä
johtuva vaihtelu.
Topografian vaihtelu oli paikoittain hyvin jyrkkää Lepänjoella ja Helligskogenin joella, mutta
tämä ei kuitenkaan heijastunut yhteisörakenteen similariteetin nopeampana muutoksena, vaan
kyseisillä puroilla havaittu muutosnopeus oli hitaampaa ja puoliintumismatkat pidempiä
Pyreneiden ja Kilpisjärven puroihin verrattuna. Muutosnopeuden hitautta Helligskogenin ja
Lepänjoen osalta selittävät lajikoostumuksen tasaisuus ja lajien suuret ekolokerot, mikä
ilmeni esiintymisalueiden laajuutena (kuvat 19 ja 20) Rapoportin säännön tarkastelun
yhteydessä. Lepänjoen ja Helligskogenin purojen korrelaatiot korkeuden suhteen olivat hyvin
lähellä toisiaan (r=0,377 ja r=0,368), kun taas Kilpisjärvellä ja Pyreneillä dissimilariteetin
muutos oli huomattavasti voimakkaampaa (r=0,722 ja r=0,742). Vaikka piilevien
dispersaalikyky ei selitä vaihtelua koko purolla, gradientin yläosassa lajien leviämiskyky
saattoi olla rajoittunutta piilevien passiivisen leviämistavan ja veden virtauksen takia.
Akvaattisessa ympäristössä piilevien leviäminen on helpompaa yläjuoksulta alajuoksulle
virran mukana kuin alajuoksulta yläjuoksulle. Gradientin yläosa on alaosaan verrattuna
eristyneempi elinympäristö, jolloin lajien levittyminen on tehottomampaa alhaalta ylös. Tämä
suhteellinen eristyneisyys voi osaltaan johtaa suurempaan beta-diversiteetiin gradientin
yläpäässä korkeuden kasvaessa (Nekola & White 1999; Smucker & Vis 2011).
Pienen mittakaavan beta-diversiteetin tarkastelussa tämä vaihtelu voitiin havaita kaikilla
puroilla, tosin vaihdunnan suuruus riippuu käytetystä indeksistä (kuvat 16 ja 17).
Vierekkäisten näytepisteiden vertailussa suurimmat beta-diversiteettiarvot olivat nimenomaan
gradientin yläpäässä, mikä saattaa ilmentää elinympäristön eristyneisyyttä verrattuna koko
gradienttiin. Pienen mittakaavan beta-diversiteettiä tarkasteltiin kullakin korkeusgradientilla
vierekkäisten näytepisteiden välillä. Piileväyhteisöt osoittavat usein suuressa mittakaavassa
vahvasti rakentunutta spatiaalista vaihtelua, joten tämän vaihtelun havainnoimiseksi on
tärkeää erottaa toisistaan suuren ja pienen mittakaavan taustalla vaikuttavien tekijöiden rooli
ja niiden suhteellinen tärkeys (Soininen et al. 2004; Soininen 2007). Lajikoostumuksen
muutoksen kasvu ylöspäin mentäessä oli vierekkäisten näytepisteiden välillä tilastollisesti
erittäin merkitsevä Pyreneillä ja Helligskogenin puroilla vähemmän merkitsevä. Lepänjoella
tilastollisesti pienempää vaihduntaa selittävät lajikoostumuksen tasaisuus ja suuri hajonta
näytepisteiden välisissä dissimilariteettiarvoissa. Helligskogenin ja Pyreneiden purolla hajonta
oli varsinkin Sørensenin indeksillä huomattavasti pienempää. Wang et al. (2012)
- 70 -
tutkimuksessa pienen mittakaavan beta-diversiteetti ei ollut tilastollisesti merkitsevä ja
näytepisteiden välinen vaihdunta oli keskimäärin βsim=0,298 (±0,115). Vastaavasti Pyreneiden
purolla näytepisteiden välinen keskimääräinen vaihdunta oli βsim=0,325, Lepänjoella
βsim=0,250, Helligskogenissa βsim=0,188 ja Kilpisjärvellä βsim=0,323. Sørensenin indeksillä
mitattuna dissimilariteettiarvot olivat kuitenkin huomattavasti suurempia. Kilpisjärvellä
gradientin lyhyys muihin puroihin verrattuna saattoi myös osaltaan vaikuttaa pienen
mittakaavan matalampaan beta-diversiteettiin. Yhtenä osatekijänä vaihtelussa voi olla myös
lajien kyky selviytyä eri olosuhteissa, mitä niiden fysiologiset ominaisuudet (lajin koko, kyky
kiinnittyä kasvualustaansa ja kyky sietää virtausnopeuden aiheuttamia häiriöitä) säätelevät,
ohjaten samalla tiettyjen lajien levinneisyyttä (Nekola & White 1999). Puurajalla ei havaittu
olevan merkittävää vaikutusta piilevien yhteisörakenteeseen, eikä lajikoostumuksen muutos
korostunut ekotonin alueella. Pienen mittakaavan beta-diversiteetissä ei siis havaittu
suurempaa vaihtelua vaihettumisvyöhykkeessä. Tosin Kilpisjärvellä puroa ympäröivän
kasvillisuuden määrä oli niukkaa koko gradientin matkalla, jolloin selkeää metsänrajaa
varjostavine lehvästöineen ei syntynyt.
Suuren mittakaavan beta-diversiteettiä tarkasteltiin vertikaalisen etäisyyden lisäksi
ympäristötekijöiden ekologisen etäisyyden suhteen, alueellisten ja paikallisten
taustatekijöiden suhteellisen merkityksen erottamiseksi toisistaan. Beta-diversiteetti ei
kasvanut ympäristötekijöiden funktiona kuten se kasvoi vertikaalisen etäisyyden suhteen. Eli
ympäristömuuttujien vaihtelun ilmentämä ekologinen etäisyys ei ollut yhteisörakenteen
muutoksen kannalta kaikilla puroilla tilastollisesti merkitsevää (taulukko 2, kuvat 14 ja 15).
Yhteisörakenteen dissimilariteetti kasvoi tilastollisesti merkitsevästi vain Pyreneiden purolla.
Dissimilariteetin kasvu oli suurinta Simpsonin (r= 0,442 P=0,001) ja pienintä Morisita-
Hornin indeksillä mitattuna (r= 0,220 P=0,067). Sen sijaan Lepänjoella ja Kilpisjärvellä
dissimilariteetti jopa pieneni hieman ympäristömuuttujien etäisyyden suhteen (taulukko 2).
Myös ositetussa Mantelin testissä pelkkien ympäristömuuttujien etäisyys, ilman korkeuden
spatiaalista vaikutusta, oli tilastollisesti merkitsevä Pyreneiden purolla, joten sekä
ympäristötekijät että spatiaalinen etäisyys olivat purolla tilastollisesti merkitseviä piilevien
yhteisörakennetta muokkaavia tekijöitä, kuten usein virtavesien piilevillä on havaittu (Heino
& Soininen 2010).
Soinisen (2007) hypoteettisen mallin mukaan (kuva 23) havaintopisteissä tarkasteltu
yhteisörakenne olisi täysin paikallisten ympäristötekijöiden säätelemiä, ja vasta siirryttäessä
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useita kilometrejä kattavalle tarkastelutasolle, olisi yhteisörakenne sekä paikallisten että
alueellisten tekijöiden kontrolloimaa. Kuvan malli (kuva 23) on kuitenkin sovellettu
horisontaalisille etäisyyksille, jolloin vertikaaliset etäisyydet eivät ole suoraan
vertailukelpoisia. Havaintopisteiden väliset horisontaaliset etäisyydet olivat tutkimuspuroilla
kuitenkin luonnollisesti moninkertaisia vertikaalisiin etäisyyksiin verrattuna. Esimerkiksi
Kilpisjärvellä korkeusgradientin pituus oli 402 m ja havaintopisteiden välisen horisontaalisen
etäisyyden n. 6 km. Mantelin testistä saadut tulokset poikkesivat siis kuvan 23 mallista, sillä
jo alle kilometrin gradientilla (vertikaalinen etäisyys) alueellisten tekijöiden tärkeys
yhteisörakenteen säätelyssä oli merkittävämpää kuin paikallisten ympäristömuuttujien
vaikutus. Näin ollen Pyreneiden puron yhteisörakenne vastasi lähimmin kaavion mallia.
Paikallisten ympäristötekijöiden kontrollin puute pohjoisen puroissa saattaa johtua purojen
sijainnista, mikä vaikuttaa vesikemiaan ja näin ollen yhteisörakenteen vaihteluun eri
eliömaantieteellisisää alueilla (Karthick et al. 2011). Ympäristögradienttien pituus pohjoisen
puroilla oli vain puolet Pyreneiden gradientin pituudesta, jolloin ympäristöolosuhteiden
vaihtelu oli pienempää kuin pidemmän gradientin varrella, joka voi osaltaan vaikuttaa eroihin
pohjoisen purojen ja Pyreneiden purojen välillä. Myös maantieteellisestä sijainnista johtuvat
historialliset ja nykyiset ilmastolliset olosuhteet poikkeavat suuresti pohjoisen puroista.
Kuva 23. Hypoteettinen malli paikallisten bioottisten ja abioottisten sekä historiallisten ja
evolutiivisten tekijöiden suhteellisesta merkityksestä yhteisörakenteelle eri tarkastelutasoilla
horisontaalisen etäisyyden suhteen (Soininen 2007).
Ympäristömuuttujien vaihtelu oli pienintä Helligskogenin purolla ja ympäristömatriisin
etäisyydet olivat näin ollen pieniä muihin puroihin verrattuna (kuvat 14 ja 15).
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Ympäristömuuttujien etäisyyden vaihtelu oli suurinta Pyreneillä, joka myös heijastui
yhteisörakenteeseen dissimilariteetin suurempana kasvuna. Mantelin testin perusteella ei
voida eritellä eri ympäristömuuttujien tärkeyttä ekologisen etäisyyden kasvun suhteen, joten
ympäristömuuttujia tarkasteltiin kaikkien pohjoisen purojen osalta kootusti myös
redundanssianalyysissä, joka mahdollistaa purojen välisten eroavaisuuksien tarkemman
erittelyn. Myös redundanssianalyysin perusteella voitiin havaita Helligskogenin
näytepisteiden välinen pieni hajonta (liite 5), jossa vain muutama näytepiste sijaitsi
pääryhmittymän ulkopuolella. Näytepisteiden sijoittuminen kuvaajassa ilmensi
yhteisörakenteen pientä dissimilariteettiä. Sama ilmiö voidaan havaita myös
ryhmittelyanalyysistä (liite 6), jossa Helligskogenin näytepisteet ovat ryhmittyneet hyvin
tiiviisti muiden purojen näytepisteisiin verrattuna. Redundanssianalyysien perusteella
ekologinen etäisyys näytepisteiden välillä oli suurinta Lepänjoella, joka osoitti suurinta
vaihtelua ympäristömuuttujien suhteen. Etenkin sähkönjohtavuus korreloi voimakkaasti
Lepänjoen näytepisteiden kanssa, toisin kuin Kilpisjärven purolla, jolla merkittävimpiä
ympäristömuuttujia olivat mm. syvyys ja pH.
8.2 Lajien esiintymisalueet
Toista tutkimuskysymystä: Noudattavatko piilevät Rapoportin sääntöä? tarkasteltiin Rohden
(1993) kehittämän keskipiste-metodin ja lineaarisen regression avulla. Rapoportin vaikutus
liittyy läheisesti myös diversiteettiin, sillä lajien esiintymisalueiden kasvaessa,
homogeenisuus alueella kasvaa ja samalla kokonaisdiversiteetti alueella pienenee (Soininen et
al. 2012).
Esiintymisalueiden keskipisteet korreloivat positiivisesti esiintymisalueiden koon kanssa vain
Helligskogenin purolla (P<0,001). Vaikka Rapoportin vaikutus oli Helligskogenin purolla
tilastollisesti merkitsevä, olivat erot esiintymisalueiden koossa kuitenkin varsin pieniä (kuva
20).  Lepänjoella korrelaatio oli negatiivinen, ja esiintymisalueiden koko pieneni korkeuden
kasvaessa (P<0,001). Pyreneillä ja Kilpisjärvellä esiintymisalueen keskipisteen ja
esiintymisalueiden kokojen välinen korrelaatio ei ollut tilastollisesti merkitsevä. Eliöiden
esiintymisalueen koko ilmentää lajin kykyä sopeutua vaihteleviin ympäristöolosuhteisiin.
Mikäli lajilla on pieni ekolokero, sen esiintymisalue on myös pieni, kuvastaen muusta
aineistosta poikkeavia ympäristöolosuhteita havaintopisteessä (Virtanen et al. 2011).
Gradientin lyhyydestä johtuen ympäristöolosuhteiden äärevyys korkeuden kasvun yhteydessä
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ei pysty selittämään havaittua Rapoportin vaikutusta Helligskogenin purolla, vaikka sitä
pidetään yhtenä tärkeimmistä syistä vaikutuksen syntyyn (Stevens 1989, 1992; Gaston et al.
1998; Sanders 2002). Lämpötilan vaihtelu puroittain oli suurinta Pyreneillä (6,3–13,0 ̊C),
toiseksi suurinta Kilpisjärvellä (6,9–10,8 ̊C), sitten Helligskogenilla (7,3–10,5 ̊C) ja pienintä
Lepänjoella (8,0–10,5 ̊C) (liite 2). Pisimmälläkään gradientilla Pyreneillä, Rapoportin
vaikutusta ei kuitenkaan havaittu, vaikka lämpötilavaihtelu purolla oli äärevintä muihin
puroihin verrattuna. Lämpötilan vaihtelu ei välttämättä vaikuta suoraan piilevien
yhteisörakenteeseen, vaan piilevät saattavat reagoida veden turbulenttisuuteen tai valon ja
ravinteiden määrään, joiden on havaittu olevan suoraan riippuvaisia lämpötilasta (Weckström
et al. 1997; Anderson 2000). Se että Rapoportin vaikutusta ei havaittu Pyreneiden
vertailupurolla vastoin oletusta, saattaa myös johtua sen poikkeavasta sijainnista eri
ilmastovyöhykkeellä, mikä ei välttämättä ole ollut alttiina samanlaisille
jäätiköitymisolosuhteille, joiden on havaittu vaikuttavan Rapoportin vaikutuksen
havaitsemiseen (Gaston et al. 1998; McCain & Knight 2013).
Helligskogenin purolla lajikoostumuksen tasaisuus selittää osaltaan esiintymisalueiden
keskimäärin suurta kokoa muihin puroihin verrattuna. Niiden lajien, joiden esiintymisalue
kattoi koko gradientin pituuden (jotka havaittiin vähintään viidessä näytepisteessä),
prosentuaalinen osuus oli Helligskogenin purolla 32 %, Lepänjoella 29 %, Kilpisjärvellä 26 %
ja Pyreneillä 18 %. Mitä suurempi laajojen esiintymisalueiden prosentuaalinen osuus on, sitä
tasaisempi on kyseisen puron lajikoostumus. Nämä prosentuaaliset osuudet heijastelevat
osaltaan purojen lajikoostumuksen tasaisuutta ja tukevat Mantelin testistä saatuja tuloksia
purojen yhteisörakenteen dissimilariteetista. Lajin toteutuneen ekolokeron koko vaikuttaa siis
lajikoostumuksen tasaisuuteen ja sitä kautta similariteetin muutosnopeuteen gradientilla.
Rapoportin säännön yhteydessä kartoitettuja lajien esiintymisalueiden kokoja voidaan käyttää
ilmentämään lajien ekolokeroiden kokoja (kuvat 18,19,20,21). Mitä suurempi lajin
esiintymisalue ja sitä myötä ekolokero keskimäärin on, sitä suurempi on myös
lajikoostumuksen homogeenisuus ja hitaampaa muutosnopeus ympäristötekijöiden etäisyyden
suhteen (Nekola & White 1999).
Niiden lajien joukossa, joiden esiintymisalue kattoi koko gradientin, oli myös paljon
pienikokoisia lajeja, joiden hyvä kolonisaatiokyky tasoittaa lajikoostumusta ja kasvattaa näin
ollen esiintymisalueiden kokoa (Tang et al. 2013). Lajien levinneisyydestä korkeuden suhteen
ei voida tehdä johtopäätöksiä niiden esiintymisalueiden koon perusteella, sillä lajien
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esiintymisalueet vaihtelevat puroittain, eivätkä ole keskittyneet korostuneesti joko gradientin
ylä- tai alapäähän. Mikäli oletetaan että lajien on helpompi levittäytyä virtaavassa vedessä
yläjuoksulta alajuoksulle, tulisi lajien esiintymisalueiden pikemmin kasvaa ylhäältä alaspäin.
Näin ei kuitenkaan kaikilla puroilla ole, vaan Pyreneillä ja Kilpisjärvellä lajien
esiintymisalueet olivat laajimpia keskikorkeuksilla (kuvat 18 ja 21).
Koska teoriaa ei tietääkseni ole aiemmin tutkittu mikrobeilla akvaattisissa virtavesissä on
tämän työn tuloksille vaikea saada tukea aiemmista tutkimuksista ja sitä kautta liittää osaksi
laajempaa keskustelua. McCainin ja Knightin (2013) tekemä kattava analyysi Rapoportin
säännön paikkansapitävyydestä ei tukenut teoriaa ja rajasi sen maantieteellisesti hyvin
paikalliseksi ilmiöksi. Tosin analyysissä keskityttiin maalla eläviin selkärankaisiin, joten sen
käyttämiseen vertailupohjana on suhtauduttava varauksella. Myös akvaattisessa ympäristössä
makro-organismeilla tehdyt tutkimukset poikkeavat toisistaan sekä maantieteellisen sijainnin
sekä tarkastellun gradientin pituuden suhteen, joten havaintoja ei voida soveltaa koskemaan
myös mikrobeja (esim. Fu et al. 2004; Beketov 2009; Bhatt et al. 2013). Fu et al. (2004)
havaitsivat tutkimuksessaan makeanveden kalojen esiintymisalueiden olevan suurimpia
keskikorkeuksilla, eikä Rapoportin vaikututusta jokijaksolla havaittu. Pidemmästä
gradientista ja tarkasteltavien eliöiden koosta johtuen yhteisörakenteen malliin vaikutti pitkälti
uoman geomorfologia, joka jakoi yhteisön selkeästi viiteen eri joukkioon. Hyvin erisuuntaiset
tulokset tukevat mm. McCainin ja Knightin (2013) näkemystä säännön kyseenalaisuudesta,
mutta tarjoavat toisaalta arvokasta lisätietoa lajien levinneisyydestä tutkimusalueella ja
diversiteetin taustalla vaikuttavaista tekijöistä.
8.3 Paikalliset ympäristömuuttujat
Pohjoisen purot erosivat toisistaan huomattavasti ympäristömuuttujien osalta.
Ympäristömuuttujien vaihtelu oli pienintä Helligskogenin purolla ja suurinta Lepänjoella.
Ympäristömuuttujien vaihtelu heijastui purojen yhteisörakenteen dissimilariteettiin, niin että
lajikoostumukseltaan erilaisimpia olivat Lepänjoen ja Kilpisjärven purot.  Pyreneiden puro
erosi pohjoisen puroista erityisesti suuremman kasvillisuuden varjostuksen, pH:n,
kokonaistypen ja sähkönjohtavuuden osalta. Sen sijaan virtausnopeus oli suurempi pohjoisen
puroilla (liite 2). Pohjoisen purot olivat pH-arvoiltaan lievästi happamia tai sirkumneutraaleja.
Niiden sähkönjohtavuus oli hyvin alhainen, veteen liuenneiden suolojen vähäisyydestä
johtuen, mikä on alueelle tyypillistä (Lahermo et al. 1996; Potapova & Charles 2002; Kalff
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2002; Soininen et al. 2004). Pyreneillä sähkönjohtavuuden ja korkeuden suhde korreloi
voimakkaasti negatiivisesti (r=-0,978 P=0,001) (liite 4). Pohjoisen puroilla
sähkönjohtavuuden ja korkeuden välinen korrelaatio oli myös negatiivinen, mutta ei niin
voimakas kuin Pyreneillä (r=-0,427 P=0,004) (liite 3). Pohjoisen purot olivat alueelle
tyypillisesti hyvin karuja ja niukkaravinteisia (Soininen et al. 2004; Vedenlaatuopas 2013).
Pyreneiltä analysoitiin sekä kokonaistyppi että -fosforiarvot, mutta pohjoisen puroilta vain
kokonaistyppi. Pyreneillä kokonaistypen määrän kasvu korreloi hyvin heikosti korkeuden
kasvun kanssa (r=0,131) (liite 4), kun taas pohjoisen puroissa kokonaistyppi ja korkeus eivät
korreloineet keskenään (r=0,084). Pyreneillä kokonaisfosforin määrä korreloi
voimakkaammin korkeuden kasvun kanssa (r=0,428) kuin kokonaistypen määrä. Ongelmana
kokonaisfosforin ja kokonaistypen määrittelyssä on kuitenkin se, etteivät kokonaismäärät
kerro leville saatavilla olevien käyttökelpoisten, liuenneiden ravinteiden pitoisuuksia ja niiden
suhteita (Borchard 1996; Eloranta et al. 2007). Lajirunsautta ja -koostumusta säätelevien
typen ja fosforin suhteellinen merkitys voi myös vaihdella huomattavasti korkeusgradientin
matkalla. Pääosin ilmakehästä peräisin olevan typen määrä myös vaihtelee gradientilla
alueittain sadannan, tuulen suunnan ja latvuston peittävyyden perusteella (Borchard 1996;
Sundqvist et al. 2013).
Typen määrän on havaittu kasvavan korkeuden kasvaessa osissa Pohjois-Amerikkaa, kun taas
Sveitsin Alpeilla typen määrän on havaittu laskevan korkeuden kasvaessa; joten alueellinen
vaihtelu on suurta (Hieber et al. 2001; Sundqvist et al. 2013). Fosforia pidetään yleisesti
perustuottajien kasvua rajoittavana ravinteena, mutta luonnontilaiset virtavedet ovat
todennäköisesti sekä fosforin että typen suhteen rajoittuneita. Fosforimäärän kasvaessa
piilevien biomassan on havaittu kasvavan ja lajirunsauden samalla vähenevän (Elser et al.
2007; Gudmundsdottir et al. 2013). Gudmundsdottirin et al. (2013) Islannin virtavesistöissä
piilevillä tekemässä tutkimuksessa typpi pikemmin kuin fosfori oli kasvua rajoittava ravinne,
sillä arktiset ja sub-arktiset alueet ovat luonnostaan usein typpirajoittuneita. Fosforin ja typen
tarkka monitorointi virtavesissä on kuitenkin vaikeaa, sillä vaihtelut ravinteiden syötössä,
kuljetuksessa ja varastoinnissa vaihtelevat jaksoittain. Näin ollen kertaluontoinen näytteenotto
tarjoaa hyvin suppean katsauksen puron yleiseen tilaan, joten monitoroinnin tulisi olla
säännöllistä, jotta voitaisiin arvioida ravinteiden vaikutuksia piileväyhteisöihin. (Winter &
Duthie 2000; Sundqvist et al. 2013).
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Pohjoisen puroissa yhteisörakennetta säätelivät voimakkaimmin sähkönjohtavuus, syvyys,
kokonaistyppi ja lämpötila (liite 5). Kun taas Sveitsin Alpeilla virtavesissä tehdyssä
tutkimuksessa yhteisörakennetta säätelivät eniten lämpötila ja ravinteikkuus, joka on tiiviisti
yhteydessä sähkönjohtavuuteen. Tosin osa puroista oli jäätikköpuroja, joissa lämpötila oli
hyvin matala (Hieber et al. 2001). Kanadan arktisella alueella tehdyssä tutkimuksessa
tärkeimmät piilevien yhteisörakennetta virtavesissä säätelevät ympäristötekijät olivat
lämpötila ja pH (Antoniades et al. 2009). Parhaiten piilevät ilmentävät eroja pH:ssa ja
sähkönjohtavuudessa, joten kyseisiä muuttujia voidaan käyttää myös indikaattorilajien
havaitsemiseen (Eloranta et al. 2007).
8.4 Lajimäärä ja yleisimmät lajit
Piilevien lajimäärät eivät noudattaneet yleisimpiä korkeusgradienteilla havaittuja
eliömaantieteellisiä malleja pohjoisen puroilla, vaan lajimäärä notkahti kaikilla pohjoisen
puroilla gradientin keskivaiheilla (Rahbek 1995, 1997; Grytnes & McCain 2007; Körner
2000, 2007). Pyreneiden purolla lajimäärässä oli havaittavissa yksihuippuinen trendi
gradientin keskivaiheilla, mikä saattaa heijastella tuottavuudessa yleisesti havaittua korkeuden
kasvuun liittyvää trendiä. Rahbek 1997; Sanders 2002; Grytnes 2003; Sundqvist et al. 2103).
Usein myös ympäristöolosuhteiden ankaruus karsii lajirunsautta korkeusgradientin yläpäässä,
jossa vain ankarimpia oloja kestävät lajit selviytyvät (Wang et al. 2011). Gradienttien pituus
saattoi myös vaikuttaa havaittuun lajirunsauteen. Pyreneillä gradientti oli huomattavasti
pidempi verrattuna pohjoisen puroihin, jotka eivät edusta alueen pisimpiä mahdollisia
gradientteja. Joten otos on tavallaan vajaalta gradientilta, joka hypoteettisesti jatkuu
korkeammalle, eikä näin ollen ole tarpeeksi pitkä lajirunsausmallin havaitsemiseen.
Sekä purojen sisäinen että purojen välinen lajimäärän vaihtelu oli melko suurta (kuva 9).
Puron sisäinen lajimäärän vaihtelu oli suurinta Lepänjoella, jossa keskihajonta oli 8,8. Suuri
vaihtelu lajimäärässä saattaa heijastella varsinkin pH:n ja sähkönjohtavuuden vaihtelua, joka
oli pohjoisen purojen osalta suurinta Lepänjoella. Helligskogenin purolla lajirunsaus vaihteli
suhteellisen vähän keskihajonnan ollessa 3,9. Alhaisimman lajirunsauden havaintopisteet
poikkesivat mitattujen ympäristömuuttujien osalta toisista havaintopisteistä ainoastaan
sähkönjohtavuuden ja pH:n osalta, jotka varsinkin Lepänjoella olivat muiden purojen
keskiarvoa pienempiä (liite 2). Toisaalta lajirunsauden niukkuus voi liittyä myös piin ja
epäorgaanisen hiilen vähyyteen, mikä on tyypillistä niukkaelektrolyyttisille ja hieman
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happamille vesille (Lahermo et al. 1996; Eloranta et al. 2007). Pyreneillä lajirunsauden
paikallinen pienuus saattaa sen sijaan johtua näytteenottopaikan mataluudesta, joten kivet
eivät ehkä olleet veden alla koko tarvittavaa neljää viikkoa, jota yleensä pidetään rajana
piilevien yhteisörakenteen muodostumiselle (Eloranta et al. 2007) (liite 2). Suuren
lajirunsauden havaintopisteitä luonnehti useissa havaintopisteissä keskimääräistä suurempi
virtausnopeus, jonka on havaittu vaikuttavan diversiteettiin keskitason häiriöteorian (Grime
1973; Connell 1978) kautta, vähentäen dominoivien lajien suhteellista runsautta ja näin
kasvattavan paikallista diversiteettiä (Connell 1978; McCormick 1996; Wilkinson 1999;
Muotka et al. 2004 ).
Pohjoisen puroissa dominoivia piilevälajeja olivat Tabellaria flocculosa ja Achnanthes
minutissima, joiden prosentuaaliset osuudet olivat suurimmat kokonaissolumäärästä (liite 1).
Tyypillisiä sukuja pohjoisen puroissa olivat mm. Fragilaria, Achnanthes, Cymbella, Eunotia
ja Gomphonema, jotka ovat tunnusomaisia oligotrofisille, runsashappisille ja kirkasvetisille
virtavesistöille (van Dam 1994; Smucker & Vis 2011). Pyreneillä prosentuaaliselta
osuudeltaan ehdottomasti runsaslukuisin laji oli Achnanthes minutissima, joka muodosti peräti
puolet Pyreneiden kokonaissolumäärästä. Muita yleisiä sukuja Pyreneillä olivat mm.
Cymbella, Gomphonema ja Anomoeoneis.  Pohjoisen puroissa lajiston koostumus oli hieman
heterogeenisempi kuin Pyreneillä ja harvinaisempia lajeja oli myös jonkin verran enemmän.
Achnanthes minutissiman on havaittu olevan yksi runsaslukuisimmista lajeista arktisen alueen
virtavesissä, jossa sillä on hyvin laajat ekologiset sopeumat (Antoniades et al. 2009).
Achnanthes minutissiman erinomainen kolonisaatio- ja leviämiskyky voi selittää sen
dominanssin arktis-alpiinisissa, virtaukseltaan lyhytkestoisissa, puroissa. Yleensä muutamien
lajien laaja-alainen dominanssi ei ole kuitenkaan tavallista arktisissa piilevätutkimuksissa,
sillä arktisten purojen piileväyhteisöt ovat alttiita useille häiriöille kuten virtausnopeuden
vaihtelulle, puron jaksottaiselle kuivumiselle sekä virtauksen lyhytkestoisuudelle, jotka
ylläpitävät diversiteettiä (Antoniades et al. 2009; Wang et al. 2011). Achnanthes-suvun
lajeilla on hyvin laaja sietokyky ympäristömuuttujien suhteen ja ne ovat usein pioneerilajeja
ankarissa ja hyvin vaihtelevissa ympäristöolosuhteissa. Usein ne vaativat kuitenkin hapekkaan
ja vähäravinteisen kasvuympäristön (Wang et al. 2011; Smucker & Vis 2011). Näin ollen
monia suvun lajeja tavataan etenkin pohjoisilla ja vuoristoisilla alueilla luonnontilaisissa
vesissä. Myös Cymbella -suvun lajit indikoivat usein hyvin hapekasta ja niukkaravinteista
vettä, joten ne ovat yleisiä puhtaissa, luonnontilaisissa vesissä. Sama pätee Eunotia -sukuun
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kuuluviin lajeihin, jotka ovat yleisiä hieman happamissa, runsashappisissa ja
niukkaravinteisissa virtavesissä. Gomphonema-suvun lajeja tavataan eniten pohjoisten
alueiden puhtaissa vesissä (van Dam et al. 1994).
Solumäärältään runsaslukuisimpien lajien joukossa oli paljon pienikokoisia lajeja kuten
Achnanthes minutissima, Cymbella affinis ja Cocconeis placentula, joilla on havaittu olevan
erinomainen dispersaalikyky kookkaampiin lajeihin verrattuna samasta (liite 1). Näin ollen ne
myös esiintyvät dominoivina lajeina puroissa maailmanlaajuisesti. Nämä pienikokoiset lajit
ovat usein pioneerilajeja ja kolonisoivat helposti uusia elinympäristöjä tasoittaen samalla
lajikoostumusta (Tang et al. 2013). Lajien dominanssi eri näytepisteissä saattaa johtua myös
yhteisön pyrkimyksistä elvyttää kantaansa jonkin häiriötilan jälkeen (Soininen & Eloranta
2004). Eliöiden koko korreloi usein niiden levinneisyyden kanssa, joten varsinkin
pienikokoisten passiivisesti liikkuvien eliöiden hyvä dispersaalikyky tasoittaa
yhteisörakenteen välisiä eroavaisuuksia näytepisteiden välillä. Lajit joilla on hyvä
leviämiskyky, kykenevät levittymään soveltuviin elinympäristöihin ympäristön esteistä
huolimatta, näin ollen mahdollisesti pienentäen beta-diversiteettiä, jolloin muutosnopeus on
hitaampaa. Pienikokoisilla lajeilla on siis usein pienempi dissimilariteetti yhteisöjen
suuremman homogeenisyyden takia (Soininen et al. 2007a; (Tang et al. 2013).
8.5 Tulosten luotettavuustarkastelu
Aineiston koon ja vaihtelun kannalta on valitettavaa, ettei tasavälisiä havaintoja kaikilta
tutkimusgradienteilta saatu, eikä näin ollen myöskään kaikista puroista niin monta näytettä
kuin alun perin oli tarkoitus. Tulosten yleistettävyyden kannalta olisi ollut hyvä jos aineisto
olisi ollut suurempi, mutta alueen ilmasto-olosuhteet sanelivat pitkälti näytteenoton
mahdollisen ajankohdan, eivätkä käytettävissä olleet resurssit olisi mahdollistanut laaja-
alaisempaa näytteenottoa.
Piilevien lajinmäärityksessä mahdollisesti tehdyt virheet saattavat vaikuttaa jonkin verran
tuloksiin. Toisaalta yleisimmät ja runsaslukuisimmat lajit olivat suhteellisen helposti
tunnistettavia, joten mahdolliset virheet lajinmäärityksessä eivät vaikuta merkittävästi
kullekin purolle ominaisiin runsaussuhteisiin, eivätkä sitä kautta vaihdunnan havainnointiin
yhteisörakenteessa (Mann 1999). Kertaluontoinen näytteenotto mahdollisti hyvin rajallisen
katsauksen purojen fysikaalisiin ja kemiallisiin ominaisuuksiin, jolloin yhteisörakenteeseen
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vaikuttava ympäristömuuttujien ajallinen vaihtelu ei tule esiin (Winter & Duthie 2000).
Kaikissa tehdyissä analyyseissä on käytetty alkuperäistä, karsimatonta lajiaineistoa paitsi
Rapoportin sääntöä testatessa. Sitä tarkasteltaessa mukaan otettiin vain ne lajit, joita esiintyi
vähintään viidessä näytteenottopaikassa. Mikäli oletus siitä, että laji esiintyy myös minimi- ja
maksimikorkeutensa välillä onkin väärä, on harvinaisten lajien esiintymisalueen koko
yliarvioitu.
Työssä käytetyt analyysit olivat kirjallisuuden perusteella tarkoitukseensa sopivia, tosin
näkemykset niiden parhaasta käyttökohteesta vaihteli. Esimerkiksi Legendre et al. (2005) ja
Legendre & Legendre (1998) mukaan Mantelin testi ei sovellu hyvin näytepisteiden välisen
yhteisörakenteen tutkimiseen, eikä tarjoa aukotonta tulkintaa esim. korkeuden ja spatiaalisen
autokorrelaation erottamiseksi toisistaan, vaikka sitä usein sen tutkimiseen käytetäänkin.
Heidän mielestään se aliarvioi systemaattisesti pelkkien ympäristötekijöiden tai pelkän
korkeuden osuuden lajikoostumuksen vaihtelusta. Näin ollen Mantelin testin tulokset
saattavat tässä työssä olla todellisuudessa suurempia sekä korkeuden että ympäristömuuttujien
osalta, mikä ei välttämättä kuitenkaan kasvattaisi ympäristötekijöiden suhteellista tärkeyttä
tilastollisesti merkitseväksi. Kolmen eri beta-diversiteetti-indeksin käyttö ei välttämättä
tuonut toivottua lisäarvoa analyyseihin, sillä havaitut muutokset yhteisörakenteessa olivat
pitkälti samansuuntaisia, tosin muutoksen voimakkuus vaihteli indeksistä riippuen. Eri
indeksien käyttö toisaalta helpotti tulosten vertailua muissa tutkimuksissa esitettyihin
tuloksiin.
Osa tutkimuksista, joihin teoriaosassa ja tulosten tarkastelussa viitataan, on tehty makro-
organismeilla, joten tulokset eivät ole suoraan sovellettavissa mikrobeilla tehtyihin
tutkimuksiin. Ne ovat myös toteutettu pitkälti terrestrisessä ympäristössä, jossa
ympäristöolosuhteiden vaihtelu, varsinkin lämpötilan, on äärevämpää akvaattiseen
elinympäristöön verrattuna. Näin ollen onkin harhaanjohtavaa ja perusteetonta vertailla hyvin
heterogeenista mikrobien joukkoa makro-organismeihin pelkästään koon perusteella, saatikka
vertailla näiden eliöryhmien välisiä levinneisyysmalleja ja niitä kontrolloivia prosesseja
keskenään (Astorga et al. 2012; Wetzel et al. 2012). Tässäkin työssä ylläpidetty kahtiajako
mikrobien ja makroskooppisten eliöiden välillä on keinotekoinen. Kirjallisuudessa tämä jako
on kuitenkin vallitseva, vaikka mikrobien suurpiirteiseen ryhmittelyyn liittyvät ongelmat ovat
tiedossa (esim. Soininen 2012). Voidaankin kysyä kuinka sensitiivinen tämä kahtiajako
todellisuudessa on lajien levinneisyydessä havaittujen trendien kannalta? Jo yhden millimetrin
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hajonta on hyvin suurta mikrobin perspektiivistä, ottaen huomioon lajikäsitteen häilyvyyden
mikrobien kohdalla (Martiny et al. 2006).
8.6 Mahdollisia jatkotutkimuksen aiheita
Mahdollisena jatkotutkimuksen aiheena olisi kiinnostavaa selvittää mm. mikäli korkeuden
kasvu ja siihen liittyvä ilmasto-olosuhteiden äärevyys vaikuttaa eliön kokoon. Bergmannin
säännön mukaan eliön koko kasvaa kylmässä ilmastossa, mitä voitaisiin soveltaa myös
korkeusgradientilla ja näin ollen testata teorian sovellettavuutta myös yksisoluisiin piileviin,
hyödyntäen samalla valmiiksi kerättyä aineistoa (McNab 1971). Korkeuden kasvun vaikutusta
eliön kokoon on tähän mennessä tutkittu ainakin sammakoilla ja heinäsirkoilla (esim. Liao &
Lu 2012; Laiolo et al. 2013), mutta tutkimustietoa pieneliöiden osalta puuttuu. Aineistosta
tunnistetut, solumäärältään runsaslukuisimmat piilevälajit olivat kooltaan melko pieniä kun
taas suurikokoisemmat lajit olivat vähemmistössä. Jatkossa voitaisiin selvittää, johtuiko
pienikokoisten lajien dominanssi puroilla nimenomaan niiden paremmasta dispersaali- ja
kolonisointikyvystä, säätelikö vertikaalisesta etäisyydestä johtuva ympäristöolojen äärevyys
lajien kokojakaumaa, vai olivatko suurikokoiset piilevät aliedustettuina vain sen takia että ne
olivat rikkoutuneet näytteenoton tai sentrifugoinnin yhteydessä?
IX JOHTOPÄÄTÖKSET
Työn aihe linkittyy kokonaisuudessaan laajempaan keskusteluun yksisoluisten
levinneisyydestä ja sitä mahdollisesti rajoittavista tekijöistä sekä niiden suhteellisesta
merkitsevyydestä (kuva 24). Tutkimuksen pääpaino on piilevien yhteisörakenteen muutoksen
tarkastelussa korkeuden funktiona, sekä koko gradientin matkalla (suuren mittakaavan beta-
diversiteetti) että vierekkäisten havaintopaikkojen välillä (pienen mittakaavan beta-
diversiteetti).
Beta-diversiteetin havaittiin kasvavan korkeuden funktiona suuressa mittakaavassa kaikilla
tutkimuspuroilla sijainnista riippumatta. Myös vertikaalisen etäisyyden puhdas vaikutus, kun
ympäristömuuttujien vaikutus oli poistettu, oli tilastollisesti erittäin merkitsevä kaikilla
puroilla. Sen sijaan paikallisten ympäristömuuttujien merkitys ei ollut suuressa mittakaavassa
merkitsevä kuin Pyreneiden purolla. Ympäristömuuttujien vaikutus Pyreneillä säilyi
tilastollisesti merkitsevänä myös ositetussa Mantelin testissä, kun korkeuden vaikutus oli
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poistettu, mikä ilmensi paikallisten ympäristömuuttujien suhteellista tärkeyttä muihin
puroihin verrattuna. Pienen mittakaavan tarkastelussa yhteisörakenteen dissimilariteetti kasvoi
ainoastaan Pyreneiden sekä Helligskogenin puroilla. Lepänjoella ja Kilpisjärvellä
lajikoostumuksen vaihdunta havaintopisteiden välillä korkeuden suhteen ei ollut tilastollisesti
merkitsevä. Yhteisörakenteen muutosnopeus similariteetin puoliintumismatkana mitattuna oli
nopeinta Pyreneiden purolla ja hitainta Helligskogenin puroilla.
Kuva 24. Suuren mittakaavan beta-diversiteetin vaihteluun vaikuttavat tekijät pohjoisen puroilla.
Katkoviivat kuvastavat heikompaa vaikutusta ja yhtenäiset viivat kuvastavat yhteisörakenteen
muutoksen kannalta voimakkaampaa vaikutusta.
Piilevien yhteisörakenteen dissimilariteetti kasvoi koko gradientin matkalla tarkasteltuna, ja
lajikoostumuksen vaihdunnan taustalla havaittiin suuressa mittakaavassa vahva spatiaalinen
rakenne. Sen sijaan vierekkäisten havaintopisteiden välillä lajikoostumuksen vaihdunnassa ei
ollut tilastollisesti merkitsevää muutosta, joten beta-diversiteetin suuruus oli pitkälti
tarkastelutason mittakaavasta riippuvainen. Suuremmassa mittakaavassa havaittiin
säännönmukaisuuksia piilevien beta-diversiteetissä, kun taas pienemmällä tarkastelutasolla
muutoksessa ei havaittu selkeää trendiä. Tämä havainto tukee laajemmin oletusta
yksisoluisten eliömaantieteellisestä rajoittuneisuudesta. Saatujen tulosten perusteella voidaan
päätellä että taustalla vaikuttavat alueellisen tason tekijät yhdessä ympäristön
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heterogeenisyyden ja dispersaalin kanssa säätelivät piileväyhteisöjen rakennetta
tutkimusgradienteilla enemmän kuin nykyiset, paikallisen tason ympäristöolosuhteet.
Havainto spatiaalisen rakenteen voimakkuudesta näin pienellä tarkastelutasolla poikkesi
kuitenkin useista aiemmista tutkimuksista, joissa alueellisen tason kontrollia on pidetty
yhteisörakenteelle tärkeänä vasta suuremmalla tarkastelutasolla. Aiemmissa tutkimuksissa
beta-diversiteetin tarkasteluun on kuitenkin useimmiten käytetty horisontaalista etäisyyttä
vertikaalisen sijaan, mikä vaikuttaa tulosten vertailtavuuteen. Alueellisten tekijöiden välistä
suhteellista tärkeyttä on kuitenkin vaikea eritellä tarkemmin, sillä tekijöiden vaikutukset ovat
usein päällekkäisiä, joten ei ole selvää johtuiko havaittu spatiaalinen rakenne nimenomaan
yhteisörakennetta sisäisesti (koko ja leviämiskyky) vai ulkoisesti kontrolloivista tekijöistä
(eristyneisyys ja ympäristön vaihtelu).
Pyreneiden purolla lajikoostumus oli spatiaalisen rakenteen ja paikallisten
ympäristöolosuhteiden yhteisesti kontrolloima, sillä sekä korkeuden että ympäristömuuttujien
vaikutus yhteisörakenteen muutokseen oli tilastollisesti merkitsevä. Myös beta-diversiteetti
oli suurin Pyreneiden purolla sekä koko gradientin matkalla että vierekkäisten
havaintopisteiden välillä. Beta-diversiteetti oli toiseksi suurin koko gradientin matkalla
Kilpisjärvellä ja kolmanneksi suurin Lepänjoella. Beta-diversiteetti oli pienin Helligskogenin
purolla sekä suuressa että pienessä mittakaavassa. Työssä käytetyt eri beta-diversiteetti
indeksit vaikuttivat havaitun beta-diversiteetin suuruuteen etenkin gradienteilla, joilla
yhteisörakenne oli hyvin tasainen tai dominoivia lajeja oli vain muutama. Sørensenin
diversiteetti-indeksi antoi keskimäärin suurimpia dissimilariteettiarvoja ja Simpson pienimpiä.
Morisita-Hornin beta-diversiteetti-indeksi antoi enimmäkseen arvoja näiden kahden indeksin
väliltä. Kaiken kaikkiaan tulokset eri indekseillä olivat kuitenkin enimmäkseen
samansuuntaisia.
Työssä tarkasteltiin myös Rapoportin vaikutusta kullakin korkeusgradientilla, sillä lajien
esiintymisalueiden koko on tiiviisti yhteydessä alueella havaittuun diversiteettiin.
Tilastollisesti merkitsevä positiivinen Rapoportin vaikutus havaittiin vain Helligskogenin
purolla, jossa esiintymisalueiden koko kasvoi korkeuden kasvaessa. Helligskogenilla havaitun
Rapoportin vaikutus heijasteli purolla havaittua pienempää beta-diversiteettiä. Lepänjoen ja
Kilpisjärven puroilla Rapoportin vaikutusta ei ollut havaittavissa, ja Pyreneillä vaikutus oli
päinvastainen, eli esiintymisalueiden koko pieneni korkeuden kasvaessa.
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KIITOKSET
Isoin kiitos kuuluu ohjaajalleni Janne Soiniselle mielenkiintoisen aiheen kätilöinnistä ja
hyvästä ohjauksesta sekä maastossa että kampuksella työn kaikissa vaiheissa. Tiina
Stigzeliukselle tehokkaasta ryhmätyöskentelystä niin autossa, maastossa kuin labrassa. Sandra
Meierille avusta näytteidenkeruussa. Geotieteiden ja maantieteen laitokselle matka-
apurahasta. Helsingin yliopistolle gradut valmiiksi-stipendistä, joka mahdollisti elähdyttävän
tunturiretriitin Kilpisjärvellä. Kaisa-kirjaston 6. kerrokselle miellyttävästä arkkitehtuurista ja
mukavista tuoleista. Suurkiitokset läheisilleni kaikesta mahdollisesta tuesta!
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LIITTEET
Liite 1. Yleisimpien lajien prosentuaaliset osuudet kokonaissolumäärästä pohjoisen puroissa. Mukaan
on otettu ne lajit joiden kokonaismäärä aineistosta on vähintään 1 %. Yhteensä nämä yleisimmät lajit
kattoivat koko aineistosta 81,26 %.
Yleisimpien lajien prosentuaaliset osuudet kokonaissolumäärästä Pyreneiden vertailupurossa.
Mukaan on otettu ne lajit joiden kokonaismäärä aineistosta on vähintään 1 %. Yhteensä nämä
yleisimmät lajit kattoivat koko aineistosta 86,12 %.
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Liite 2. Purokohtaiset mittaustulokset fysikaalisten ja kemiallisten ympäristömuuttujien osalta. Kultakin purolta on esitetty minimi, maksimi, keskiarvo sekä
mediaani. Alimmassa osiossa, nimetty LHK, on yhdistettynä kaikki pohjoisten purojen tulokset.
 Tilastollinen Virtausnopeus Varjostus Kok.happi Kivien koko Uoman leveys Lämpötila  Syvyys Sähkönjohtavuus pH TP TN
tunnusluku m / s (%) (mg / l) (cm3) (m) (  ̊C) (cm) µS / cm-1 (µg / l) (mg  /l)
PYR min 0,01 0 48 0 ,6 6 ,3 3 ,3 155,00 6,82 0,20 0,01
max 0,40 80 35481 10,0 13,0 62,0 8560,00 8,20 0,48 0,02
keskiarvo 0,17 21 5259 4 ,6 9 ,4 27,3 1788,62 0,27 0,01
mediaani 0,13 10 2188 5 ,0 10,0 25,0 1254,00 7,42 0,25 0,01
LEP min 0,05 0 10,22 167 1 ,0 8 ,0 6 ,3 26,20 5,66 0,02
max 0,67 10 12,90 925 8 ,0 10,5 27,8 153,60 7,26 0,15
keskiarvo 0,27 5 ,8 11,49 430 2 ,8 9 ,3 14,7 88,49 0,05
mediaani 0,25 7 ,5 11,47 410 2 ,0 9 ,6 11,7 72,00 6,47 0,04
HEL min 0,05 0 10,86 312 1 ,5 7 ,3 8 ,0 16,60 6,56 0,06
max 0,67 0 13,06 1558 12,0 10,5 31,0 31,20 7,80 0,10
keskiarvo 0,34 0 12,39 749 5 ,0 7 ,9 15,7 26,19 0,07
mediaani 0,37 0 12,40 689 4 ,0 7 ,8 14,6 26,50 6,84 0,07
KIL min 0,10 0 11,03 583 1 ,0 6 ,9 15,0 23,90 6,79 0,06
max 0,53 10 12,60 3952 12,0 10,8 28,2 30,10 7,36 0,13
keskiarvo 0,26 1 ,6 11,92 1138 3 ,9 9 ,5 21,6 26,03 0,08
mediaani 0,24 0 11,93 878 2 ,8 9 ,9 21,9 24,95 7,05 0,07
LHK min 0,05 0 10,22 167 1 ,0 6 ,9 6 ,3 16,60 5,66 0,02
max 0,67 10 13,06 3952 12,0 10,8 31,0 153,60 7,80 0,15
keskiarvo 0,30 2 ,3 11,92 720 3 ,9 8 ,9 17,4 50,78 0,06
mediaani 0,28 0 11,96 583 3 ,0 8 ,5 16,5 26,90 6,84 0,07
PYR = Pyreneiden puro, LEP = Lepänjoki, HEL = Helligskogen, KIL = Kilpisjärvi ja LHK = pohjoisen purot yhdistettynä
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Liite 3. Korkeuden suhteen vaihtelevat log-muunnetut ympäristömuuttujat kolmessa pohjoisen
purossa. Ylemmässä kuvarivissä pH ja log-muunnetut kemialliset ympäristömuuttujat:
sähkönjohtavuus ja kokonaistyppi Alemmassa rivissä on kuvattuna fysikaaliset ympäristömuuttujat:
Lämpötila, virtausnopeus ja varjostus.
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Liite 4. Tärkeimmät korkeuden suhteen vaihtelevat log-muunnetut ympäristömuuttujat Pyreneiden
vertailupurolta. Ylemmässä rivissä plotattuna kemialliset ympäristömuuttujat: pH, sähkönjohtavuus
ja kokonaistyppi. Alemmassa kuvarivissä on plotattuna fysikaaliset ympäristömuuttujat: Lämpötila,
virtausnopeus ja varjostus.
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Liite 5. Redundanssianalyysi, RDA pohjoisen puroista. Ensimmäisen akseli selittää aineiston
vaihtelusta  19,2  %  ja  toinen  akseli  7,4  %. Näytteenottopaikat on jaoteltu puroittain ekologisen
etäisyytensä perusteella niin, että kaikki näytepisteet ovat ovaalien sisällä. Lepänjoen näytepisteet
jakautuvat liilalle alueelle, Helligskogenin kahdelle siniselle alueelle ja Kilpisjärven oranssille. Nuolen
pituus kuvaa ympäristömuuttujan ja akselin välisen korrelaation voimakkuutta ja kertoo
ympäristötekijän tärkeydestä näytepisteiden muodostamassa kokonaisuudessa. Mitä lähempänä
näytepisteet ovat toisiaan, sitä samankaltaisemmissa ympäristöolosuhteissa niiden lajit myös
viihtyvät, mikä heijastuu myös muodostuvien alueiden kokoon.
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Liite 6. Dendrogrammi pohjoisen purojen dissimilariteetista. Lepänjoen näytepisteet (1 ̶ 17) on
merkitty violetilla, Helligskogenin vihreällä (18–32) ja Kilpisjärven oranssilla (33–44).
Dendrogrammissa on käytetty Sørensenin diversiteetti-indeksiä. Luokittelumetodina
dendrogrammissa on average, joka liittää yhteen ensiksi samankaltaisimmat näytteenottopaikat,
joissa on pienin dissimilariteetti.  Viimeinen liitos yhdistää näytteenottopaikat jotka poikkeavat
toisistaan eniten (Oksanen, 2013a).
